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 (Vitesse de consommation d’oxygène) 
g O2/L/h 
PBS Sigles en anglais de phosphate buffered saline  
PCI, PCS -Pouvoir calorifique inférieur et supérieur Kcal/Kg MS ou MV 
PO43- -Phosphate (g/L) 
Qentrée -Débit d’entrée L 
QR -Débit de recirculation - 
TAR -Réacteur aérobie hyper-thermophile - 
RPB -Réduction de la production de boues - 
SRT -Sigle en anglais : sludge retention time j 
STEP -Station d’épuration - 
TCA -Acide trichloro acétique - 
TSH -Temps de séjour hydraulique j 
Xbio -DCO biodisponible g/L 
  
XH -Fraction biologique d’une boue activée g/L 




Xnbio -DCO non biodisponible g/L 
 
Xp 




Xs -Fraction particulaire biodégradable de    
  l’eau d’entrée 
 
g/L 
Yobs -Rendement observée de conversion de DCO  
  en biomasse  





Les boues produites par les stations d’épuration sont considérées comme des déchets. Elles doivent 
par conséquent être éliminées en respectant les nouvelles contraintes réglementaires, 
environnementales, sanitaires, économiques voire psychologiques. Ces contraintes obligent à 
rationnaliser le traitement de ces boues. La réduction de la production de boue peut constituer un 
moyen pour leur meilleure gestion.  
Cette étude s’est intéressée à évaluer l’effet d’un traitement thermique à 65°C sur (i) la 
biodégradabilité des matières particulaires des boues, (ii) le devenir des activités biologiques et 
chimiques et (iii) la déstructuration des flocs et particules. Elle a ensuite conduit à développer et à 
caractériser un nouveau procédé couplé constitué d’un réacteur hyper-thermophile aérobie et d’un 
système conventionnel de digestion anaérobie mésophile en vue de réduire la production de boues 
d’une station d’épuration de grande taille. 
Lors de tests en réacteurs fermés, la solubilisation de la matière organique intervenant à 65°C 
n’engendre pas de modification de sa biodégradabilité et, par conséquent, le caractère particulaire ou 
adsorbé de cette matière organique ne constitue pas une limitation pour les dégradeurs biologiques. De 
plus, le fractionnement de la matière selon les deux propriétés, biodégradabilité et taille, a conduit à 
proposer un modèle de floc biologique, celui-ci pouvant être constitué d’un squelette organique 
réfractaire, stabilisé par une fraction minérale, sur lequel est adsorbée une matière organique dite 
« solubilisable » à 65°C et, surtout, qui est majoritairement biodégradable. Puis, le suivi des activités 
enzymatiques hydrolytiques a montré la forte spécificité des enzymes relarguées vis-à-vis de la 
température d’opération, réduisant les possibilités de synergie entre les conditions opératoires 
mésophiles et thermophiles en absence de développement de populations microbiennes adaptées. Ces 
observations ont naturellement conduit à l’élaboration d’un procédé continu couplé. L’étude de ce 
réacteur couplé a permis de mettre en évidence la cohabitation de populations microbiennes aérobies 
hyperthermophiles et anaérobies mésophiles et de quantifier leur complémentarité vis-à-vis de la 
biodégradation de la matière des boues biologiques. La configuration en réacteur couplé est adaptée 
pour intensifier le processus de désintégration et biodégradation du «squelette » du floc qui intervient 
simultanément à la solubilisation des sels, éléments structurants. Ainsi, une biodégradabilité ultime de 
61% de la DCO de boues secondaires a été atteinte, valeur bien supérieure aux valeurs classiquement 
citées dans la littérature pour ce type de boues. Pour un temps de séjours des boues de 42 jours, le 
rendement de biodégradation mesuré pour ces boues est de 52%. Dans les conditions de pilotage 
testées, ce gain de rendement n’a pas engendré d’augmentation du rendement de production de 
méthane, confirmant que la dégradation supplémentaire a lieu en conditions aérobies. Le procédé 
couplé apparaît comme un procédé de réduction de la production de boue potentiellement intéressant 
car il associe réduction de la matière organique, solubilisation poussée de la matière organique et 
minérale, et peut être, une certaine hygiénisation.  
 
Mots clé : digestion anaérobie, boues activées, biodégradabilité, DCO réfractaire, traitement 
thermique 65°C, solubilisation, micro-organisme aérobie thermophile, procédés couplés. 
  
Abstract 
The sludge produced by sewage treatment plants is regarded as a waste which has to be eliminated 
within the new regulatory, environmental, health, economic or psychological constraints. These 
constraints force to consider rationally the sludge treatment. The reduction in the production of sludge 
can be a way for a better management. 
This study focused on evaluating the effect of a thermal treatment at 65°C on (i) the biodegrability of 
the particular matter of sludge, (ii) the fate of chemical and biological activities and (iii) the 
breakdown of flocs and particles. Then this study led to develop and characterize a new coupled 
process consisting of a hyper-thermophilic aerobic system and a conventional mesophilic anaerobic 
digestion to reduce the production of sludge from large sewage treatment plant  
During tests in batch reactors, the solubilization of the organic matter occurring at 65 ° C does not 
change its biodegradability, and therefore the particular or adsorbed type of that organic matter is not 
a limitation for the microorganisms in charge of the biodegradation. Moreover, the the breakdown of 
the organic matter by two properties, biodegradability and size, has led to propose a model of 
biological floc, which can be a refractory organic skeleton, stabilized by a mineral fraction which 
adsorb a certain organic matter called "soluble" at 65 ° C and especially, which is mostly 
biodegradable. Then, the monitoring of hydrolytic enzyme activities has showed the strong enzyme 
specificity of the enzymes released because of the temperature of operation, reducing the opportunities 
for a synergy between the mesophilic and thermophilic operating conditions in the absence of 
development of an adapted microbial population. Those observations have naturally led to implement 
a coupled continuous process. The study of this coupled reactor has identified the coexistence of a 
hyperthermophilic aerobic and an anaerobic mesophilic microbial population and has quantified their 
complementarity regarding the biodegradation of the biological sludge organic matter. The 
configuration of a coupled reactor is adapted to intensify the breakdown process and the 
biodegradation of the "skeleton" of the floc which occurs simultaneously with the salts solubilization, 
structuring elements. Thus, an ultimate biodegradability of 61% of the secondary sludge COD has 
been reached, which is bigger than the typicalvalues cited in the literature for this type of sludge. For a 
sludge retention time of 42 days, the degradation rate measured for that sludge was 52%. In the 
condition of the pilot tested, this gain of performance did not cause an increase in the methane 
production yield, confirming that the further biodegradation took place in the aerobic conditions. The 
coupled process appears as a reducing sludge production process potentially interesting because it 
combines the reduction of organic matter, solubilization promoted of the organic and mineral matter, 
and perhaps, certain sanitation. 
 
Key words: anaerobic digestion, activated sludge, biodegradability, refractory COD, thermal 




Au sein d'une station d'épuration les boues constituent un sous-produit recueilli au cours de différentes 
étapes de l'épuration de l'eau. On distingue les boues primaires issues de la simple décantation 
primaire des particules décantables dans les conditions du dimensionnement de cet ouvrage. On 
distingue aussi les boues secondaires issues du traitement biologique et les boues tertiaires provenant 
d’un traitement complémentaire biologique ou physico-chimique pour l’élimination de l’azote et du 
phosphore.  
Actuellement, la production de boue augmente dans des proportions significatives en raison de 
l’application de réglementations plus contraignantes et du taux de conformité des performances des 
stations d’épuration qui s’améliore. Ainsi, le traitement d’un mètre cube d'eau usée domestique 
conduit à 350 à 400 grammes de matières sèches. C’est pourquoi, une usine de 50 000 équivalents-
habitants (EH) produit environ 3 tonnes de matières sèches par jour (soit au minimum 10 tonnes de 
boue en envisageant une étape de concentration portant à 30 % la siccité des boues avant évacuation). 
Face au problème de la gestion des volumes de boue produits, les grands enjeux pour les traiteurs 
d’eau sont alors : de réduire les volumes et les masses de boues, de maîtriser la siccité, d’hygiéniser, 
diminuer voire annuler la toxicité et enfin, de faciliter les valorisations agricoles et thermiques. Les 
voies d'élimination pour ces boues organiques sont : la mise en décharge, la valorisation agricole et la 
valorisation thermique avec en particulier l'incinération. Ces boues sont souvent préalablement 
stabilisées par digestion anaérobie. 
La digestion anaérobie est un processus de traitement de pollutions organiques concentrées, 
notamment de boues dites « biologiques. Cette technique est sujette à un fort regain d’intérêt, 
notamment depuis l’annonce en France en 2006 de conditions de rachat intéressant du biogaz. En 
effet, le gaz de station d’épuration (et de décharge) bénéficie d’un tarif d’achat spécifique, qui était en 
2006 de 7,44 c€/kWh (7,33 c€/kWh en 2007), pour les unités jusqu’à 500 kW, et de 6,45 c€/kWh 
(6,35 c€/kWh en 2007), pour les unités jusqu’à 5 MW. Dans la pratique, les tailles de stations 
concernées par la méthanisation des boues vont de 30 000 à 6,5 millions d’EH mais ce seuil tend à 
diminuer car les contraintes de gestion des boues augmentent. 
Le principal avantage de ce processus est une réduction significative de la matière organique avec 
comme conséquence, la production de biogaz, en particulier de méthane. Différents procédés de 
digestion anaérobie ont été développés : procédés mésophiles ou thermophiles, procédés à une seule 
ou plusieurs étapes. La digestion mésophile est généralement privilégiée du fait d’une consommation 
moindre d'énergie et d’une plus grande stabilité du processus. Néanmoins, les conditions thermophiles 
permettent  d’obtenir des boues hygiénisées. 
La principale limitation de ce procédé appliqué aux boues organiques est le rendement de dégradation 
de la DCO qui demeure faible (au maximum 60% pour une boue mixte). Les boues primaires et 
  
mixtes (digestion commune de boues primaires et de boues biologiques) ont une meilleure 
configuration pour la digestion anaérobie. On pratique actuellement la méthanisation surtout sur les 
boues mixtes mais d’autres résidus, comme les graisses et huiles de vidanges, peuvent aussi être 
traités par ce procédé. Les boues biologiques seules sont déjà fortement minéralisées et le taux 
d’abattement des matières organiques ainsi que la production de biogaz sont alors moindres.  
Le processus de digestion anaérobie se déroule généralement en quatre étapes : hydrolyse, 
acidogénèse, acétogénèse et méthanogénèse. L'hydrolyse a été identifiée comme l’étape limitante du 
processus (Tiehm et al., 2001, Wang et al., 1999, Li et Noike, 1992). Afin de réduire l'impact de cette 
étape sur le processus global, des prétraitements de boues à digérer sont mis en place comme la 
désintégration thermique, alcaline, chimique, ultrasonique ou mécanique. Ces traitements, également 
testés en couplage avec les boues activées, sont censés accélérer l'hydrolyse de la boue activée et 
réduire la taille des particules, ce qui par la suite améliorerait la digestion anaérobie (Tiehm et al., 
2001, Wang et al., 1999, Li et Noike, 1992, Tanaka et al., 1997). Les résultats présentés dans la 
littérature demeurent cependant difficile à exploiter rationnellement et à expliquer scientifiquement.  
Ainsi, le contexte de cette thèse est le suivant : la réglementation amène à produire de plus en plus de 
boues tandis que dans le même temps, les possibilités d'éliminer ces boues sont de plus en plus 
limitées et/ou contraignantes. Des efforts de réduction de la production de boues ont été entrepris en 
particulier en couplant différents procédés physiques, chimiques ou biologiques aux procédés 
biologiques conventionnels, les boues activées ou la digestion anaérobie. En ce qui concerne le 
couplage avec la digestion anaérobie, la connaissance de l’effet de traitement sur la biodégradabilité 
des boues est confuse. Les performances des procédés couplés semblent intéressantes mais très 
controversées. C’est pourquoi ce travail de thèse vise à étudier le procédé couplé constitué d’un 
réacteur hyper-thermophile aérobie à un système conventionnel de digestion anaérobie mésophile. Ce 
procédé a été appliqué au cas des boues secondaires dont une grande partie de la matière organique 
semble difficile à digérer.  
Pour cela, notre approche s’est structurée en 4 parties.  
Nous avons commencé par analyser la biodégradabilité anaérobie mésophile des boues secondaires 
sur la base d’un panel de boues activées issues d’installations réelles et de pilotes de laboratoire. A 
partir de nos résultats expérimentaux confrontés à ceux de la littérature, les verrous réactionnels ont 
été discutés ainsi que l’intérêt des processus thermiques, biochimiques et biologiques mis en jeu dans 
ce procédé couplé et potentiellement impliqués dans la dégradation de la matière organique.  
Pour mieux appréhender le fonctionnement du procédé, nous avons dissocié dans un premier temps 
l’analyse des processus thermique et biochimique des processus biologiques et ce dans le cadre 
d’expériences de type batch. Les effets thermiques et biochimiques (enzymatiques) sur l’intégrité 
  
physique des flocs (désintégration, solubilisation) ont été mis en relation avec la biodégradabilité 
ultime de la matière organique de la boue. 
La caractérisation de l’activité aérobie hyper-thermophile (65 °C) a fait l’objet du chapitre suivant qui 
a donc eu pour objectif de suivre la modification des populations bactériennes soumises à un stress 
thermique prolongé et, surtout, d’estimer l’influence sur la biodégradabilité ultime de la DCO.  
Enfin, le dernier chapitre concerne la mise en œuvre couplée de l’ensemble des processus étudiés 
précédemment à travers le fonctionnement d’un pilote alimenté en continu avec une boue secondaire 
(boues activées). Les enjeux sont de combiner et de maximiser à la fois la réduction de la production 




































1.1. Le dossier boue 
Le dossier "boue" est probablement l'un des grands défis scientifiques et politiques dans le domaine 
du traitement des eaux résiduaires. Depuis plusieurs décennies, chercheurs et industriels se sont 
mobilisés pour trouver des procédés de réduction de production de boues (RPB) avec la contrainte de 
trouver un compromis entre l'efficacité de RPB (bons rendements de réduction de masse de boues  
produites, aussi bien organiques que minérales) et le coût que ce traitement représente. Tout ceci dans 
le cadre des normes environnementales et des exigences sociales devenant de plus en plus fortes. 
Dernièrement, une exigence supplémentaire s’est ajoutée au traitement à savoir une valorisation si 
possible du carbone, azote et phosphore sous forme d’énergie ou matière.   
Dans ce contexte général, le procédé que nous allons tester est un traitement thermo-enzymatique 
(hydrolyse thermique et enzymatique) de boues activées concentrées, issues d'un traitement 
biologique des eaux usées. Ce traitement est couplé à une digestion anaérobie mésophile pour une 












Figure 1. Problématique : réduction de production de boues 
 
1. 2. Généralités sur l’eau résiduaire urbaine 
 
Les boues résultent de la transformation et de l’accumulation de molécules solubles ou sous forme de 
particules qui constituent la matrice organique des effluents urbains. On entend par effluent urbain les 
Eaux Résiduaires Urbaines (ERU), les eaux domestiques avec une part d’origine industrielle qui 
augmente avec la taille de l’agglomération) et les eaux pluviales (dans le cas d’un réseau partiellement 
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2005). Les protéines (et acides aminés) et les sucres représentent les constituants majoritaires avec 74 
%. 
Généralement, les ERUs sont caractérisées à l’aide des paramètres globaux tels que la DCO, 
quantifiant l’oxygène nécessaire à l’oxydation de la majeure partie des composés organiques, la DBO, 
correspondant à la quantité d’oxygène consommée lors de la dégradation biologique de la DCO 
biodégradable ou encore les MES, la concentration en matières en suspension. Ces eaux résiduaires 
subissent un traitement au niveau de stations d’épuration biologique (STEP) où leurs polluants sont 
séparés ou dégradés par des procédés physiques, chimiques et biologiques. 
 
                   Tableau 1. Constituants d’une ERU 




Acides aminés libres 6,5 
Détergents anioniques 7,9 
Détergents non anioniques 4,4 
Urée 1,8 





1.3. Traitement biologique aérobie et station d’épuration  
 1.3.1. Traitement biologique aérobie  
 
Trois mécanismes principaux interviennent dans l’épuration biologique : la croissance, l’hydrolyse des 
substrats et la lyse cellulaire. 
L’objectif des micro-organismes est de se multiplier. Cette multiplication nécessite la consommation 
de différentes substances appelées substrats, hydrolysées (les macromolécules sont cassées en 
molécules plus petites pour pouvoir être assimilées par la cellule et être dégradées), servant soit à la 
constitution de nouvelles cellules, soit à la production d’énergie permettant l’assemblage des 
molécules élémentaires. Lors de la production d’énergie, une substance réduite est oxydée et les 
électrons sont transférés à un accepteur d’électrons alors réduit (il s’agit de l’oxygène pour la 
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respiration aérobie et du nitrate pour la respiration anoxique). Ces processus sont schématisés sur la 
Figure 2. La DCO biodégradable (DCO B) est soit transformée en CO2 et en énergie (consommation 










Figure 2. Représentation schématique des métabolismes hétérotrophes participant à 
                l’épuration du carbone (hors métabolisme anaérobie) 
 
 
Enfin, dans les processus biologiques, on observe une réduction de masse cellulaire. Ceci est expliqué 
par la mortalité cellulaire par lyse (réduction du nombre de bactéries actives) mais également par la 
respiration endogène (consommation des réserves intracellulaires en absence de substrat exogène). 
 
1.3.2. Qu’est ce qu’une station d’épuration (STEP) ?  
 
Une station d’épuration (STEP) est un ensemble d’installations et procédés où sont dirigées  les eaux 
usées pour éliminer les différents polluants. Nous nous intéresserons particulièrement à une STEP 
type Boues Activées, utilisée comme productrice de boues dans notre étude. C'est le traitement 
biologique le plus utilisé pour des stations de taille moyenne à importante (plus de 2000 équivalents 
habitant). Cette filière est schématisée sur la Figure 3. 
 
Ainsi, d’abord, on sépare les matières grossières des eaux par dégrillage, puis on fait un dessablage et 
déshuilage-dégraissage dans un bassin où les sables décantent et les graisses sont séparées par 
flottation. L’ensemble des deux dernières opérations (nommés prétraitements) produit des déchets 
dont on ne parlera pas dans ce travail. Il y a ensuite parfois une décantation primaire qui génère une 
boue dite « primaire » (particules de taille supérieure à 200 microns) qui compte pour 50-70% des 
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Figure 3.Représentation schématique du procédé de production des boues primaires  
      et secondaires : STEP type boues activées 
 
Dans le bassin biologique ou d'aération' la biomasse assimile la pollution biodégradable dissoute et la 
transforme en flocs. Ce procédé est en effet basé sur l’activité d’une culture bactérienne floculée, 
maintenue en suspension dans un bassin en principe aéré. Cette culture bactérienne se développe à 
partir des matières organiques biodégradables, apportées par les eaux usées transformées en corps 
bactériens. Ces cellules, les particules de matière minérale inerte et les débris de matériaux organiques 
constituent les boues produites par ce procédé. En résumé, le traitement biologique à boues activées 
consiste en un transfert de la pollution, initialement sous forme soluble et particulaire (même 
colloïdale), d’une phase liquide vers une phase solide concentrée (les boues) comme cela est indiqué 
sur  la Figure 4. Evidemment, pendant le transfert et la dégradation de la pollution, une fraction est 










Figure 4. Transformation de la matière au sein d’un procédé de boues activées 
 
Au cours du traitement biologique, il faut atteindre une concentration de boues telle qu’elle permette 
une bonne épuration et une bonne séparation par décantation. Il est donc nécessaire de purger 
régulièrement une partie des boues. La séparation de la boue de l’eau interstitielle traitée est réalisée 
dans un dispositif placé à l’aval appelé clarificateur (décanteur). La boue décantée de cette façon sera 
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donc recirculée ou purgée en accord avec les conditions d’opération fixées pour le procédé. Les boues 
primaires, issues de la décantation primaire, et les boues secondaires, bactéries qui se sont multipliées 
et sont en excès dans le réacteur, constituent les boues fraîches. Leur composition est rassemblée dans 
le Tableau 2. 
 
      Tableau 2. Caractéristiques des boues primaires et secondaires (Weemaes and Verstraete,  
             1998) 
 Boues primaires Boues secondaires 
Matière sèche totale (% MST ) 
Matières volatiles (% MST ) 
Huiles et Graisses (lipides) ( % MST ) 
Protéines ( % of MST ) 
Azote ( N, % MST ) 
Phosphore ( P, % MST ) 
Potassium ( K, % MST ) 
Cellulose (% MST ) 
pH 
Alcalinité ( mg dm-3 comme CaCO3 ) 
Acides organiques ( mg dm-3  ) 
Contenu en énergie ( MJ kg-1) 
2 - 8 
60 – 80 
13 – 65 
20 – 30 
1,5 – 4 
0,17 – 0,6 
0 – 0,41 
8 – 15 
5 – 8 
500 – 1500 
200 – 2000 
23,2 - 29 
0,83 – 1,16 
59 – 88 
5 -12 
32 – 41 
2,4 – 5,0 
0,6 – 2,3 
0,2 – 0,29 
- 
6,5 – 8,0 
580 – 1100 
1100 – 1700 




1.4. La boue, définition et production 
 
Le terme « boues » est le terme générique employé pour caractériser les résidus ou sous-produits issus 
des procédés de séparation liquide-solide des installations de traitement et d’épuration des eaux usées 
résiduaires. La production de boues résulte d’un phénomène d’accumulation consécutif à trois 
phénomènes combinés et illustrés : la production de micro-organismes actifs ou morts, l’accumulation 
de matières en suspension minérales et l’accumulation de matière organique non biodégradable. Cette 
production de boue se développe sur une matière organique qui se trouve sous forme soluble, 
colloïdale (0,08 à 1 µm), supra-colloïdale (1-100 µm) et enfin particulaire (matières en suspension 
MES). Chaque fraction est divisée elle-même en fraction biodégradable et fraction non biodégradable, 
organique ou minérale. La Figure 5 illustre ce fractionnement et cette transformation.  
Dans ces conditions, la production de boue au sein d’une installation s’écrit : 
Px = Pminérale + Préfractaire + Pbiomasse                                       (4) 
 
Où Px            =  Production totale de boue 
Pminérale      =  Production de boues résultant de l’accumulation de matière minérale 
Préfractaire    =  Production de boues résultant de l’accumulation de composés organiques non  
                    biodégradables 
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1.5. Gestion du flux de boue 
 
1.5.1. La problématique 
 
La quasi totalité des procédés d’épuration des eaux usées urbaines, qu’ils soient biologiques ou 
physico-chimiques, conduit à la concentration des polluants sous la forme de suspensions aqueuses ou 
boues. Les boues constituent des déchets volumineux puisqu’elles contiennent généralement entre 95 
et 99 % d’eau. Elles sont génératrices de nuisances dans la mesure où elles sont constituées par des 
matières organiques fermentescibles et peuvent renfermer des substances toxiques en cas de 
raccordement au réseau urbain d’effluents industriels. 
Les problèmes des boues constituent une phase de lutte contre la pollution qui s’avère difficile, pour 
des raisons multiples : 
 
• raréfaction des terrains disponibles pour l’épandage ou le dépôt, 
• exigences de l’environnement et de l’hygiène publique 
 
Par ailleurs, il y a une importance économique de ce problème, qui s’illustre par le fait que le coût tant 
en investissement qu’en exploitation peut s’avérer très lourd. L’exploitant devra trouver un schéma de 
traitement pour se débarrasser de ses boues dans des conditions économiques acceptables (Figure 6). 
Le choix de la filière de traitement dépendra à la fois de la nature, de la composition et de la 
traitabilité des boues, de facteurs économiques (disponibilité et coût du terrain, main d’œuvre, énergie, 
réactifs, etc..) (Agence de l’eau, 1994). 
 
Mais dans tous les cas on poursuit deux objectifs : 
1. Réduction du pouvoir fermentescible (par voie biologique ou chimique) des boues urbaines 
afin de limiter, voire annuler, les nuisances olfactives : stabilisation. 
2. Réduction du volume des boues, afin de faciliter leur manutention et diminuer les frais en vue 
de leur élimination finale. 
 
Cette opération qui consiste à assurer une élimination plus ou moins poussée de l’humidité des boues, 
est généralement réalisée en deux étapes : l’épaississement puis la déshydratation mécanique 
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Boues liquides issues du 
traitement des eaux usées
 
 
Figure 6. Filières de traitement des boues d’épuration (source : Agence de l’eau, 1994) 
 
 1.5.2. Destination finale des boues 
Pour la destination finale des boues déshydratées, on pourra (en fonction des propriétés intrinsèques 
des boues, des possibilités locales d’élimination et de considérations technico-économiques) envisager 
l’une des trois solutions suivantes : 
• Valorisation agricole 
• Mise en décharge  
• Incinération 
 
  1.5.2.1. Mise en décharge 
 
Cette élimination de boues s’accompagne des phénomènes complexes entre les constituants de boues, 
l’eau qu’elles contiennent ou provenant d’un apport extérieur et enfin le sol ou sous-sol jouant le rôle 
de milieu récepteur. Les facteurs de risques à prendre en compte sont en ce qui concerne la nature des 
déchets les suivants : 
 Toxicité directe 
 Toxicité indirecte 
 Pathogénéicité du point de vue bactériologique et virologique : 
o L’identification et la numération des pathogènes 
o La virulence des organismes 
o Leur survivance dans le milieu naturel (air, eau, sol) 
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o Les formes d’existence possibles 
 Stabilité de la boue 
o Biologique 
o Chimique 
 Evaluation globale des risques de la mise en décharge 
 
  1.5.2.2. Valorisation agricole 

Le choix de cette possibilité dépend surtout des caractéristiques des boues (composition élémentaire, 
teneur en éléments fertilisants) : l’utilisation de boues en agriculture présente des intérêts 
agronomiques : 
 L’apport d’éléments minéraux faisant les plus souvent défaut dans le sol : NH4+, K+, PO43- et 
NO3-. 
 L’apport des substances humiques pouvant compenser les pertes d’humus dues à une 
exploitation intensive 
L’intérêt agricole d’une boue pourra donc être défini à partir de la connaissance des grandeurs 
suivantes : 
 Teneur en azote, phosphore, carbone et potassium 
 Valeur du rapport  C/N (qui devrait être inférieur à 20) 
 L’état physique de la boue, qui conditionne son mode d’épandage 
Les boues sont classées, du point de vue de leur valeur agronomique, en fonction de rapports matières 
volatiles/matières sèches (MV/MS) et matières volatiles/azote (MV/N) selon le Tableau 3. 
 




MV/MS <10 10< MV/MS >25 25< MV/MS >60 MV/MS >60 




organiques azotées fortement organiques 
azotées 
> 40 minérales 
peu azotées 









 1.5.2.3. Incinération 

L’élimination d’une boue par incinération nécessite la connaissance de ses caractéristiques : 
 Les conditions de stockage et de manutention 
o L’aspect physique 
o Le comportement mécanique de la boue 
o L’évaluation de son agressivité vis-à-vis des matériaux 
o Le vieillissement 
 
 Le bilan thermique : les pouvoirs calorifiques inférieur et supérieur (PCI et PCS) 
La bonne marche thermique de l’incinérateur est surtout conditionnée par la valeur du PCI (exprimée 
en Kcal/KgMS ou MV) qui exprime la quantité de chaleur produite par la combustion complète du 
déchet en considérant que l’eau dégagée par la combustion se trouve à l’état de vapeur. En pratique, 
on détermine (à l’aide d’une bombe calorimétrique) le PCS qui se définit en supposant que l’eau 
dégagée par la combustion se retrouve condensée dans les produits de la combustion. On calcule les 
PCI en déduisant l’énergie de vaporisation de l’eau engendrée par la combustion de l’hydrogène 
contenu dans la boue. Dans le cas d’une boue contenant des matières organiques, il existe une 
humidité limite en dessous de laquelle l’incinération peut se faire sans apport extérieur de calories, 
l’énergie fournie par la combustion de la matière organique étant suffisante pour évaporer l’eau. Cette 
valeur limite qui dépend du PCI, est nommée auto-combustibilité. Elle se situe pour les boues 
biologiques entre 60 et 70 %, pour un rapport MV/MS de 50 à 80%. 
 
 La tenue du réfractaire 
Le revêtement est très sensible à la présence, même à faible teneur, de nombreux éléments : alcalins, 
métaux lourds (plomb, molybdène, mercure), halogènes (brome, chlore, fluor) susceptibles de 
provoquer une dégradation plus ou moins rapide du réfractaire. La liste des éléments à surveiller et 
leurs limites de tolérance dépendent de la nature du réfractaire. 
 
 La nature des effluents gazeux et des cendres  
Nombreux éléments vont se retrouver dans les fumées sous formes de poussières neutres ou toxiques 
ou indésirables (CO, SO2, halogènes et acides halogénés..), de vapeurs métalliques ou d’oxydes 
métalliques  Mo2O3, PbO, etc..Toutes ces informations conditionnent le bon fonctionnement des 
dispositifs de lavage des gaz. De même, il est nécessaire de connaître la composition des cendres 
susceptibles de contenir des toxiques sous formes d’oxydes, sels ou combinaisons complexes. Dans 
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l’hypothèse d’une mise en décharge, le lessivage par les eaux de pluie peut provoquer une 
solubilisation partielle avec danger de contamination des cours d’eau et des nappes phréatiques.  
 
 1.5.2.4. Schéma actuel d’utilisation des techniques  d’élimination 
 
La question du devenir des boues d’épuration, loin d’être un problème réglé, est appelée à devenir 
dans les prochaines années une des préoccupations majeures des collectivités, en raison de plusieurs 
facteurs de nature différente mais qui conjuguent leurs effets : l’amélioration des performances des 
STEP, une demande sociale de plus en plus exigeante et une réglementation renforcée. Le traitement 
des boues issues de l’épuration peut représenter jusqu’à 50% du coût total du traitement de l’eau. Pour 
les stabiliser et réduire leur volume, elles subissent un épaississement puis une déshydratation plus 
poussée (séchage, filtre presse, etc.…). La production de boues d'épuration urbaine atteignait en 
France environ de 850000 tonnes de matière sèche par an, dans le milieu des années 90. Dans les 
années à venir, la production annuelle de boues devrait s'élever à 1,3 millions de tonnes à l'échéance 
2005, soit une augmentation de 30%. En effet, l'application de la réglementation adoptée au début des 
années 90 concernant l'assainissement des communes et les objectifs de qualité des cours d'eau 
(directive européenne du 21 mai 1991, loi sur l'eau du 3 janvier 1992, décret du 3 juin 1994) impose, 
pour les agglomérations ayant fait le choix de l'assainissement collectif, le raccordement des 
agglomérations de plus de 2000 équivalents-habitants à une station d'épuration d'ici 2005. Rappelons 
qu'un équivalent-habitant est l'unité de mesure de la pollution rejetée (60g DBO5) par un habitant par 
jour. Les filières d'élimination des boues vont donc connaître une profonde évolution. Ainsi en 2000, 
60 % des boues d'épuration produites en France sont allées à l'épandage agricole, 25 % en décharge et 
15 % ont été incinérées (Figure 7). 
 
Figure 7. Répartition des différents traitements existants de la boue (*Source ADEME : Estimation ne 
prenant pas en compte la nouvelle réglementation des centres D’enfouissement (décharges), effective 




Malgré tout, la réglementation de plus en plus sévère limite ces filières. En effet, l’incinération trop 
chère a pour conséquence le traitement des cendres qui y sont issues. La mise en décharge est 
désormais très limitée voire interdite depuis 2002 avec l’introduction de la notion de déchet ultime et 
la réduction du stockage de matière fermentescible exigée par la directive européenne. Enfin, 
l’épandage, bien qu’économique, génère des inquiétudes sur les risques potentiels en matière de santé. 
Ainsi, une voie de résolution du problème de l’élimination des boues est de réduire la production de 
boues au lieu d’envisager des post traitements des boues générées. 
Pour minimiser ou réduire la production de boues, il conviendra de diminuer le rendement de 
formation des cellules à la source, c’est à dire le rapport entre la masse cellulaire produite et la masse 
de DCO (Demande Chimique en Oxygène) consommée (Y obs = kg MES/ kg DCO), et d’agir sur les 
matières accumulées, biomasse vivante, débris cellulaires et matières particulaires de l’ERU (Figure 
8). 
Un des techniques de réduction de boue est la digestion anaérobie de celle-ci avant épaississement et 
déshydratation. Son intérêt est aussi de produire de l’énergie sous forme de méthane. Dans le cadre de 
ce travail, nous nous sommes focalisés sur cette technique et avons analysé ses performances et ses 
limites. 
 
Figure 8. Effet d’un stress sur la production de boues (* : Y obs = rendement de conversion de DCO 
    en biomasse observé (g MES/g DCO). 
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1.6. La digestion anaérobie de boues 
 
La méthanisation consiste en la transformation de la matière organique en biogaz (60% méthane, 40% 
CO2) et en eau par un écosystème microbien complexe fonctionnant en absence d’oxygène. Elle 
permet ainsi la stabilisation de cette matière. La digestion anaérobie peut se faire dans des conditions 
mésophiles ou thermophiles, mais le plus souvent elle est réalisée en conditions mésophiles afin de 
limiter l’apport d’énergie et d’assurer la stabilité du processus (Climent et al., 2007). La 
biodégradation anaérobie de la matière organique est un processus comportant quatre étapes 
biochimiques réalisées par trois groupes bactériens de caractéristiques très distinctes. Ces étapes sont : 
l’hydrolyse, l’acidogenèse, l’acétogenèse et la méthanogènese. La méthanisation de la boue 
activépermet une réduction du volume final de boue (jusqu’à 50%) et la production d’énergie utilisée 
pour alimenter la chaudière du digesteur qui maintient la boue à température et éventuellement pour 
assurer les besoins énergétiques de l’usine. 
 
 
 1.6.1. Paramètres de contrôle de la digestion anaérobie de boues 
 
Les paramètres ayant un effet sur la digestion anaérobie des boues sont la température, le temps de 
séjour, le pH, la composition du déchet à dégrader et la présence d’inhibiteurs (Bitton, 1994). 
 
- La température : 
Il existe trois types de digestion anaérobie :  
• la digestion psychrophile (température autour de 6 à 15°C)  
• la digestion mésophile (température à environ 30-35°C) 
• et la digestion thermophile (température supérieure à 45°C).  
 
La digestion anaérobie thermophile est la plus efficace : la réaction est accélérée par la chaleur. 
Cependant, dans la pratique, la digestion anaérobie est plus souvent utilisée dans les conditions 
mésophiles, compromis entre les performances et les dépenses énergétiques dues au chauffage et 
surtout pour sa plus grande stabilité. 
 
- Le temps de séjour hydraulique : 
Les digesteurs fonctionnent en régime chémostat. Par conséquent, le temps de séjour hydraulique 
(TSH) doit être suffisamment long pour éviter le lessivage des micro-organismes épurateurs. Ainsi, il 
est nécessaire que le temps de séjour hydraulique soit supérieur au temps de génération de nouveaux 
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micro-organismes, en particulier des méthanogènes (micro-organismes les plus lents). En culture libre, 
le TSH est équivalent au temps de rétention des micro-organismes, et peut être fixé entre 10 et 60 
jours : en général il est fixé à 25 – 35 jours (Bitton, 1994).  
 
- Le pH : 
Il est indispensable de maintenir le pH dans la gamme de la neutralité (6,7 – 7,4), l’optimum étant 
autour de 7,0 – 7,2 unités pH. Afin de maintenir le réacteur au pH optimal, celui-ci est régulé par 
l’ajout de soude ou de bicarbonate de sodium. Le pH est essentiellement lié à la présence d’acides gras 
volatils. Lors du bon fonctionnement du digesteur, la variation du pH est tamponnée par la présence 
des bicarbonates produits par les méthanogènes (Bitton, 1994). Lors d’un stress, ce pouvoir tampon 
peut diminuer. 
 
- La présence de toxiques et d’inhibiteurs : 
La présence d’oxygène, d’ammoniaque, d’AGV, d’acides gras longues chaînes, de métaux lourds, de 
composés chlorés, d’hydrogène…peut inhiber la digestion anaérobie et plus particulièrement la 
méthanogénèse (Bitton, 1994). Dans cette partie, seules les inhibitions dues aux AGV, à l’hydrogène 
et à l’ammoniac seront présentées. La digestion anaérobie est inhibée par la présence d’AGV en trop 
grande quantité, le composé le plus toxique étant l’acide propionique. En effet, lorsque la 
concentration en AGV devient supérieure à 2 – 3 g/L le pH diminue et la phase de méthanisation est 
inhibée. Ceci peut être provoqué par une surcharge organique. Ainsi, les performances du digesteur 
dépendent de l’équilibre entre la synthèse et la dégradation des AGV. L’étape d’acétogenèse est, elle, 
inhibée par la présence d’hydrogène. Les réactions d’acétogenèse ne sont thermodynamiquement 
réalisables que pour des pressions partielles en hydrogène très faibles : 10 – 20 Pa (Degrémont, 1989). 
Ces réactions nécessitent donc la présence de micro-organismes accepteurs d’hydrogène : les 
méthanogènes. Ceux-ci, en consommant l’hydrogène généré, permettent de garder une pression 
partielle en hydrogène très faible. 
La présence d’ammoniac (NH3 libre) est toxique pour les méthanogènes, à partir d’un certain seuil. 
Cette toxicité est dépendante du pH. En effet, la présence de NH3 libre est favorisée par les pH 
alcalins : à pH neutre, l’azote est peu toxique. Le seuil de toxicité est situé entre 1,5 et 3 g N/L (Bitton, 
1994). 
 
- La nature de boues : 
Selon plusieurs auteurs, les boues secondaires sont beaucoup plus difficiles à digérer que les boues 
primaires (Lafitte-Trouqué et Forster, 2002, Trably, 2002). Donc, la nature des boues est à prendre en 
compte notamment le type de boues (Lehne et al, 2001). Il est généralement admis que la digestion 
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anaérobie d’une boue activée permet d’atteindre au mieux 50% de dégradation de la matière 
organique (Eckenfelder, 1980 ; Gaudy, 1984). Cependant une grande variabilité est observée liée à la 
nature de la boue.  
 
 1.6.2. Biodégradabilité réduite des boues ? 
 
Une grande partie des éléments constitutifs de la boue reste réfractaire à toute attaque biologique. 
Neyens et al. (2004) a signalé qu’à propos de la digestion anaérobie, les substrats hydrolysés doivent 
suivre des processus liés non seulement à la nature chimique des molécules mais aussi à leur 
biodisponibilité laquelle pourrait être limitée par la structuration même de ces molécules au sein du 
floc. En effet, une boue activée est composée de flocs formés par des micro-organismes et des débris 
organiques et minéraux immobilisés au sein d’une matrice organique ou gel. Ce gel est constitué de 
polymères organiques de nature protéique et polysaccharidique (EPS : substances exopolymériques). 
Ces structures floculées présentent différents niveaux d’organisation. Jorand et al. (1995) ont proposé 
un modèle pour décrire le floc basé sur trois niveaux structuraux, comme décrit sur la figure 9. A ce 
modèle de floc correspond une association de particules de 125 µm de diamètre formé de sous-unités 
de 10 à 20 µm et liées ensemble par des exopolymères (polymères I). Ces sous-unités de diamètre 
moyen 2,5 µm , correspondent aux colonies bactériennes, et sont aussi associées entre elles par des 
exopolymères (polymères II). La présence de ces exopolymères (appelés EPS I et II) garantit les 
interactions entre les sous-unités. Ces polymères sont un mélange complexe de polysaccharides 
aminés ou phosphatés, protéines et ADN et donnent une charge globale négative à la paroi cellulaire. 
Les micro-organismes ont tendance à un développement isolé tant que les nutriments ne sont pas 
limités pour leur croissance. Leur arrangement dans la structure du floc correspond à un acte de survie 
de leur part face à l’environnement non favorable que représente une station d’épuration. Lorsque les 
substrats sont limités, une partie assimilée de ces derniers est stockée dans la région de la paroi 
bactérienne, comme exo polymère (EPS). Ces composés attribuent aux micro-organismes une charge 
négative. La présence de cations calcium Ca 2+ et Mg 2+ permet la création de liaisons  ioniques 
(EPS/cation/EPS) et donc l’adhésion bactérienne. 
 
Ainsi, cette association pourrait limiter fortement le processus digestion de la matière organique. 
Certains auteurs considèrent que les traitements de destruction (hydrolyses) de solides aident à la 






Figure 9. Les différents niveaux d’organisation structurelle d’un floc de boue activée 
     (Jorand et al., 1995). 
 
1.7. Méthodes de désintégration des boues 
 
Dans le but d’optimiser la stabilisation anaérobie des boues, leur dégradation et leur hygiénisation,  il 
est possible d’utiliser une méthode de destruction des cellules. En utilisant des méthodes de pré-
traitement, les parois cellulaires des micro-organismes sont détruites à travers l’apport d’énergie et les 
substances contenues dans les cellules sont libérées. Les techniques de désintégration des boues par 
voie physique ou chimique ont été très largement utilisées dans le cadre de la problématique de 
réduction de la production de boue. Parmi les plus utilisées, on peut citer les méthodes mécaniques et 
chimiques et la méthode thermique. Cette dernière fera l’objet d’un développement plus approfondi 
car c’est celle qui a été retenue dans le cadre de ce travail.  
 
- Méthodes mécaniques 
 
Basé sur la destruction des parois des cellules microbiennes par applications de contraintes de 
cisaillement, ce genre de pré traitement peut être réalisé à l’aide de broyeurs, d’homogénéisateurs à 
haute pression ou encore des ultrasons. Le but principal des traitements mécaniques est la destruction 
des parois cellulaires et la libération du contenu du cytoplasme afin d’obtenir un substrat facilement 
disponible (biopolymères) pour les micro-organismes chargés de la dégradation. Quelle que soit la 
technique (broyeurs à billes ou à vibrations, homogénéiseur à haute pression ou sonde à ultrasons), on 
génère des contraintes de cisaillement et de forts gradients ponctuels de pression (Schwedes et Bunge, 
1992). 
Plusieurs auteurs ont appliqué les ultrasons sur des boues pour les utiliser comme source de carbone 
pour la digestion anaérobie et améliorer ainsi la production de biogaz et diminuer la teneur de solides 
(Bougrier et al. 2007, Onyeche et al., 2002, Tiehm et al.,1997, Nah et al., 2000). Le succès des 
méthodes mécaniques pour la désintégration cellulaire des boues est controversé puisque presque 
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toutes impliquent une consommation d'énergie élevée. En effet, Harrison et Pandit (1994) et Ditch 
(1997) (cités par Weemaes et Verstraete, 1998)  présentent leurs résultats de consommation d’énergie 
lors de la désintégration cellulaire par méthodes mécaniques (Tableau 4). 
 
Tableau 4. Comparaison des dépenses énergétiques de méthodes de traitement mécanique. 
(d’après Murillo, 2004). 
Auteur Méthodes comparées Dépense énergétique 
Harrison et Pandit 
(1994)*** 
Cavitation hydrodynamique* 
Homogéniseur à haute pression 
Ultrasons 
0.74 MJ/m3 de boues traitées 
30-50 MJ/m3 
1792 MJ/m3 
Ditch et al. (1997)***  Homogéniseur à haute pression* 
Ultrasons 
2-7 MJ/kg TDS** 
200 MJ/kg TDS 
   *  Les auteurs considèrent ces méthodes comme les plus efficaces. 
 ** TDS: Total Dry Solids. 
***Auteurs cités par  Weemaes et Verstraete  (1998) 
 
- Méthodes chimiques 
 
Ce sont des phénomènes d’hydrolyse induits par une variation de pH. Dans les techniques d’hydrolyse 
chimique, un acide ou une base est ajouté pour solubiliser les cellules des boues : ces traitements se 
font à température ambiante ou basse (Karlsson et Goransson, 1993 ; Lin et al., 1997). Pour appliquer 
cette technique, il faut ajouter de l'acide ou de l’hydroxyde pour solubiliser la matière non soluble de 
la boue. Traditionnellement, on l’a appliquée à des composés lignocellulosiques afin de produire des 
bio-combustibles ou des produits chimiques. La saponification est la réaction principale observée lors 
des traitements chimiques appliqués à des matériaux lignocellulosiques. Cette réaction se produit entre 
les esters des acides uroniques et les chaînes de xylane (Datta, 1981) et permet d’ouvrir les fibres 
entrecroisées et, par conséquence, d’augmenter leur capacité d’adsorption et la taille des pores. Cela 
permet alors de faciliter l’attaque des enzymes hydrolytiques.  
Il y a également l’utilisation d’oxydants puissants : ces traitements utilisent des oxydants comme 
l’ozone ou le peroxyde d’hydrogène. Ceux-ci ont déjà été testés, se sont avérés efficaces mais leur 








1.8. L’hydrolyse thermique : avantages et inconvénients  
 
A l’origine, le traitement thermique des boues était utilisé pour améliorer leur déshydratabilité. Ce 
type de traitement, correspondant au chauffage des boues entre 40 et 200°C, permet de rompre la 
structure en gel de la boue et de libérer l’eau liée intracellulaire (Keiding et Nielsen, 1997). En altérant 
ainsi la structure de la boue, le traitement thermique réduit sa résistance spécifique et transforme 
certains composés organiques en suspension en composés solubles : il se produit alors une 
solubilisation de ces composés. L’augmentation de DCO dans la phase soluble est le résultat d’une 
hydrolyse thermique des macromolécules organiques insolubles telles que les protéines et les 
polysaccharides, en acides aminés, acides gras volatiles, sucres simples et azote ammoniacal 
principalement. L’effet de la température sur une boue est certainement très complexe. Il peut 
concerner l’activation ou la désactivation des microorganismes ainsi que leur lyse, influencer les 
équilibres de sorption de la matière sur les flocs, modifier les propriétés physiques voire chimiques 
des macromolécules constituants ces flocs, et au final influencer leur structure. En induisant une lyse 
cellulaire, ce procédé participe à l’hygiénisation des boues, et donc constitue un procédé intéressant de 
réduction de boues et de maitrise de leur qualité sanitaire.  
 
1.8.1. Solubilisation de la matière organique ou augmentation de sa biodisponibilité ?  
 
L’effet principal mis en avant est donc la solubilisation de la matière organique. Le traitement 
thermique augmente effectivement le taux de solubilisation de la matière organique. La solubilisation 
caractérise le transfert de phase entre les flocs, matières particulaires centrifugeables ou filtrables et un 
surnageant obtenu après centrifugation ou filtration. Il est souvent exprimé par le rapport 
(DCOparticulaire initiale-DCO particulaire à l’instant t/ DCOparticulaire initiale) ou encore le 
pourcentage de réduction des MVS. Le rendement de solubilisation est fonction de la température 
(Figure 10). D’après l’ensemble des données de solubilisation de la matière organique recensées dans 
la littérature, il apparaît que plus la température de consigne est haute, plus le rendement de 
solubilisation est grand. Cependant, une rupture est observée au voisinage de 150 °C. En effet, au-delà 
d’une certaine variabilité liée certainement à la nature des boues elles-mêmes, le rendement de 
solubilisation semble relativement limité en deçà de cette température et relativement indépendant de 
la température. Par contre, au-delà de 150 °C, une augmentation significative du taux de solubilisation 
est observée, jusqu’à une solubilisation totale vers 400 °C. Dans ce domaine de température, des 
réactions chimiques sont alors mises en jeu (rupture de liaison à forte énergie , …). Ainsi, la 
dénaturation des protéines, qui est le composant le plus abondant des boues a été constatée par 
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plusieurs auteurs (Morgan, et al. 1990 ; Liu et Fang, 2002 ;Neyens et Baeyens, 2003). En effet, Li et 
Noike (1992) observent que pour une boue activée traitée thermiquement, l’hydrolyse touche 
préférentiellement les protéines et les hydrates de carbone que sur les lipides. 
 
 
Figure 10. Synthèse des données de "solubilisation" des boues en DCO en fonction de la température 
du traitement thermique appliqué pendant 30 à 60 minutes. [OVH-Air : Oxydation par voie humide 
Gaz vecteur Air ; OVH-O2 Oxydation par voie humide gaz vecteur O2 ; OSC Oxydation supercritique; 
Thermique Système ouvert ou clos pour monter en pression] (Murillo Murillo, 2004). 
 
 
1.8.2. Retour d’expérience  - études de laboratoire et cas industriels  
 
La plupart des travaux concerne un domaine de températures élevées supérieures à 100°C. Quelques 
résultats trouvés dans la littérature sont exposés dans le Tableau 5. Ils concernent des traitements 
thermiques dont les températures varient de 95 à 200°C. 
Dès les années 1980, le projet Hypro® (programme européen Eurêka) a promu l’application de la 
thermolyse sur les boues comme source de carbone biodégradable pour l’étape de dénitrification. Le 
projet Kepro® de la société Kemira Kemwater™ a été développé dans la même optique (Karlsson, 
1996). Dans ce projet, un système de thermolyse a été couplé à une installation de traitement des 
boues en excès de 500 m3 (à 40 g MES /L). L’hydrolyse thermique était réalisée sur les boues à 
100°C, pH 1,5 (traitement thermochimique) et 400 kPa, avec un temps de séjour de 30 à 45 minutes. 
Dans ces conditions, le taux d’hydrolyse des boues atteint 55 % de la DCO totale, 50 % de la DCO 
solubilisée étant rapidement biodégradable et utilisable pour la dénitrification. Barlindhaug et 
21 
 
Ødegaard (1996) ont toutefois montré que la composition et la quantité de l’hydrolysat d’une boue 
dépendait largement de l’origine et de la composition de la boue traitée. La solubilisation et 
l’augmentation de la biodégradabilité des boues ont rapidement amené différents auteurs à considérer 
la thermolyse comme un traitement possible pour la réduction de la production de boue.  
Canales et al. (1994) ont soumis à une thermolyse (90 °C) une culture pure de Pseudomonas 
fluorescens (âge de boue 10 h, en BRM) alimentée par une eau synthétique de composition proche 
d’une eau résiduaire urbaine. Les auteurs obtiennent au mieux une réduction de 50 % de la biomasse 
formée. L’augmentation de la température entraîne une augmentation des besoins de maintenance 
cellulaire, des cinétiques enzymatiques (en application de la loi d’Arrhenius) et/ou une meilleure 
accessibilité  de ces composés. Il en résulte une augmentation des taux d’hydrolyse des composés 
lentement biodégradables. Néanmoins, certains composés particulaires resteraient extrêmement 
lentement biodégradables et le traitement thermique ne permet pas leur élimination biologique. 
 
Le traitement thermique constitue donc une technologie de solubilisation des boues efficace puisque 
de nombreuses études ont montré qu’il est possible de solubiliser plus de 50 % des boues, bien qu’une 
fraction significative de la boue solubilisée est non biodégradable (entre 20 % et 50 % selon les 
études).  
La relation entre solubilisation et biodégradation a été mis en évidence en particulier en associant ce 
prétraitement thermique à une digestion anaérobie. Ainsi, 15 à 20% de biogaz est produit en plus par 
rapport au traitement anaérobie sans pré traitement. A des températures comprises entre 150°C et 
275°C, Stuckey et Mc Carthy (1984) observent un optimum de production de méthane après pré 
traitement thermique à 175°C. Mais à des températures plus élevées, ils observent aussi un déclin de 
production de méthane et de la biodégradabilité dû à l'apparition de toxiques. Li et Noike (1992) ont 
testé le pré traitement thermique des boues à 170°C pendant 60 minutes : ils ont observé que ces 
paramètres étaient ceux où l’élimination de la DCO était la meilleure et où la production de biogaz 
pendant la digestion anaérobie était la plus élevée (100% d’augmentation par rapport à une boue non 
prétraitée) 
Bien que l’hydrolyse thermique à haute température offre une amélioration en terme de déshydratation 
des boues, de solubilisation de la matière organique et de dégradation, cette technique présente 
certains inconvénients : 
• Les temps de contact doivent être élevés (plus d’une heure) pour avoir des rendements de 
l’ordre de 40 à 50% de solubilisation de la DCO et la température doit être fixée entre 175 et 
200°C pour augmenter le rendement de solubilisation (Murillo Murillo, 2004) 




• Bien que le traitement thermique constitue une technologie de solubilisation des boues 
efficace, une fraction significative de boue solubilisée reste intrinsèquement non 
biodégradable. Barlindhaug et Ødegaard (1996) montrent que le potentiel d’augmentation de la 
biodégradabilité de la matière solubilisée du traitement thermique semble donc très limité. 
• Le processus reste tout de même coûteux : beaucoup d’énergie est requise. 
• Des problèmes d’apparition de mousse augmentent la maintenance déjà élevée (Mohaibes, 
2004) : ces mousses sont liées à la libération de protéines qui sont des agents moussants 
efficace.  
• Des odeurs sont aussi générées ainsi que de la corrosion dans les échangeurs de chaleur. 
 
Par conséquent, des recherches ont porté sur les potentialités d’hydrolyse à basse température à savoir 
entre 60 et 75 °C, qui autorise à la fois les processus chimiques et biochimiques (enzymatiques) : on 
parle alors d’hydrolyse thermo-enzymatique. 
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Tableau 5. Quelques résultats des applications du traitement thermique des boues (D’après Murillo, 
Murillo 2004) 







Haug  (1978) Boues primaires, 




10% de la DCO 
(traitement des 
boues activées) 
Filtrabilité et décantabilité 
améliorées, augmentation des 
productions de méthane 
Haug et al. 
(1983) 
Boues activées 171-218°C 
(traitement 
continu) 
43-47% des MVS Bonne digestion anaérobie des 
boues traitées, moins de solides 
produits en sortie de procédé 
Camacho (2001) Boues activées 95°C 
(60 min) 
17% de la DCO 
particulaire 
 
Li et Noike 
(1992) 
Boues activées 170°C 
(60 min) 
55% des MVS 
(Optimum) 
Réduction du temps de séjour 
hydraulique et obtention de 




Boues digérées 95°C 
(70 min) 
10-20% de la 
DCO particulaire 




N. D. 150°C 
200°C 
15-20% de DCO 
20% 
Le temps de séjour et le pH 
n'ont d'influence qu'avec la 
température la plus basse 
Barlindhaug et 
Ødegaard (1996) 
Boues activées 160°C 
(15-50 min) 
Près de 30% 
de DCO 




Vlyssides et al. 
(2004) 
Boues activées 50-90°C 
pH 8-11 
45% de MVS 
(optimum à 90°C 
et pH 11) 




Brooks et al. 
(1970) 




Formation de composés de 
DCO réfractaires 








15% des MVS 
30% 
La production de méthane est 
améliorée avec le traitement à 
180°C 




 1.8.3. L’hydrolyse thermo-enzymatique 
 
Le pré traitement thermique en dessous de 100°C devient de plus en plus attractif. Wang et al. 1997 
ont testé l’efficacité d’un tel pré traitement à 60-100°C : ils ont observé une augmentation de la 
production en méthane de 30 à 52%, augmentation non proportionnelle à la température, puisque le 
taux de production de méthane le plus élevé est observé après un pré traitement à 60°C. Hiraoka et 
al.(1985) (cités par Neyens et Baeyens, 2003) ont trouvé que le prétraitement thermique à des 
températures inférieures à 100°C a pour conséquence l’augmentation de 30% de la production de 
biogaz à des basses températures telles que 60 et 80°C, mais nécessite un long temps de contact. 
A une température proche de 60°C, beaucoup de micro-organismes voient leur nombre diminuer au 
profit des bactéries thermophiles, alors sélectionnées par l’environnement, sachant que la hausse de 
température accélère leur croissance et les réactions biologiques où elles sont impliquées. Mori (1995) 
(cité par Hasegawa (2000)) a affirmé que les bactéries thermophiles solubilisent la boue en conditions 
aérobie et à température élevée ( > 45°C). Ainsi, l’utilisation d’un traitement à 60°C-65°C 
économiserait de l’énergie, aurait une maintenance facile et serait très favorable à l’activité des 
bactéries thermophiles (65°C étant leur température idéale) qui ont la capacité notamment d’excréter 
des enzymes aux activités hydrolytiques efficaces vis-à-vis des macro-polymères constitutifs d’un 
floc. Plus de 60 à 70 % de la matière organique est en effet constituée de protéines et de 
polysaccharides (Gessesse et al. 2003). 
  
  1.8.3.1. Qu’est ce qu’une enzyme ? 
 
Une enzyme est une protéine complexe capable de catalyser une réaction biochimique dans un micro-
organisme ou à l’extérieur d’un micro-organisme. Dans les cellules biologiques, de multiples réactions 
se produisent, mais sans les enzymes, elles se produiraient très lentement, ou seraient inexistantes. 
Les enzymes permettent d’accroître la vitesse de réaction : ce sont des catalyseurs qui abaissent la 
barrière énergétique que constitue l’énergie d’activation d’une réaction (énergie nécessaire à la 
réalisation d’une réaction donnée), rendant cette dernière  plus rapide. Elles sont aussi très spécifiques. 
En effet, les enzymes possèdent des sites actifs. C’est un endroit sur la surface d’une enzyme où un 
substrat se lie, et où la réaction chimique est catalysée par l’enzyme. Une interaction spécifique se 
produit sur ce site actif, alors stabilisé par des liaisons faibles (interactions électrostatiques, contacts 
hydrophobes, forces de Van Der Waals). Les enzymes forment alors un complexe avec leur substrat : 
complexe enzyme-substrat. Les enzymes sont souvent spécifiques aux réactions qu’elles catalysent et 
aux substrats qui y sont impliqués (Figure 11). Les enzymes peuvent exécuter plusieurs millions de 
réactions catalytiques par seconde. 
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Ce mode d’action pose une nouvelle fois la question de l’accessibilité du substrat pour l’enzyme dans 





Figure 11- Réaction catalytique d’une enzyme 
 
 
 1.8.4.  Retour d’expérience  - études de laboratoire et cas industriels 
 
Ainsi l’hydrolyse thermo-enzymatique repose sur l’utilisation de souches de micro-organismes 
spécifiques développant de fortes capacités d’hydrolyse. 
La possibilité de solubiliser une proportion importante de la matière organique d’une boue activée en 
utilisant une activité microbienne particulière a été mis en évidence par Hasegawa et al. (2000). En 
effet, des bactéries thermophiles (Bacillus stearothermophilus SPT2-1) ont été isolées dans des 
composts de fumiers et des boues primaires. Présentes dans le milieu naturel, ces dernières ne sont 
actives que dans des conditions thermophiles au voisinage de 65°C.  Elles ont été cultivées. Ils ont 
alors constaté que ces micro-organismes sécrètent des enzymes extracellulaires, parmi lesquelles des 
protéases et des amylases. Ces bactéries sont des aérobies facultatives ou « microaérophiles », elles 
croissent à un pH compris entre 5 et 8,5 et à une température comprise entre 55 et 70°C. L’auteur 
observe que ces bactéries inoculées à une boue activée à 65 °C impliquent une solubilisation de 40% 
de MVS (rendement de boues organiques solubilisées) après un traitement de 1 à 2 jours à 65°C, 
température optimale observée par rapport à d’autres températures testées comme 50, 70 ou 80°C. 
D’autre part, Parmar et al. (2001) ont testé trois enzymes (cellulase, protéase et lipase) sur des 
échantillons de boues activées. 30 à 50 % des MES ont été solubilisés. 
Ces rendements de solubilisation restent dans la gamme de valeurs observées pour une hydrolyse à 
basse température (60 °C – 90 °C). Les résultats de la littérature sont peu nombreux  et sont souvent le 
fruit de la même équipe de recherche. Il est aussi difficile à partir de ces travaux de découpler l’effet 
température de l’effet enzymatique intrinsèque à la boue. 
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Hasegawa et al (2000) ajoute que ces bactéries peuvent se développer sous des conditions aérobies ou 
microaérobies et peuvent minéraliser la matière organique en gaz CO2 si les conditions d’aération sont 
suffisantes. Dans le cas contraire, cette gasification est limitée et il en résulte une accumulation 
d’acides gras volatiles. 
L’effet de ce prétraitement thermo-enzymatique sur la biodégradation de la matière organique est 
évalué à travers la méthanisation de cette matière organique. Au niveau de la digestion anaérobie des 
boues prétraitées, il observe ainsi une augmentation de 1,5 fois de la production de biogaz, par rapport 
aux boues non prétraitées. 
 
Sur ce principe, la société Degrémont a ainsi développé le procédé Biolysis® E de la société Shinka 
Pantec. Les boues sont extraites du bassin biologique pour être épaissies avant d'être introduites dans 
un réacteur thermophile enzymatique (Figure 12). Elles y sont stressées par les enzymes sécrétées par 
des bactéries spécifiques (Bacillus stearothermophillus). Ce procédé réduit jusqu'à 80% le volume de 
production des boues pour une station d’épuration de 3000 équivalent habitants, sans nuire à la qualité 
de l'eau traitée. L’hypothèse que nous pourrions formuler alors est que l’utilisation d’un traitement 
thermique couplé à un traitement biologique pourrait conduire à une augmentation de la 
biodégradabilité des composés initialement réfractaires et une augmentation du taux de lyse cellulaire 

















1.9. Conclusions et objectifs fixés  
 
Les boues biologiques sont un sous-produit inévitable du traitement des eaux usées. Elles sont la 
conséquence d’un transfert partiel de polluants initialement sous forme dissoute ou particulaire 
organique et minérale. La gestion de ces boues est délicate car associée à des exutoires souvent 
critiquées pour des raisons différentes (épandage, décharge et incinération). Par conséquent, de 
nombreux travaux se sont focalisés autour du concept de la réduction de la production de boue. La 
matière organique de ces boues se structure sous la forme d’agrégats ou de flocs de tailles réduites 
(autour de 100 µm).  Cette matière organique (protéines, polysaccharides, lipides, …) est un gisement  
de carbone et/ou d’énergie dont la biodégradabilité reste limitée. Industriellement, une des voies de 
valorisation les plus exploitées est la digestion anaérobie de ces boues qui conduit à une 
transformation du carbone organique en méthane. Cependant,  cette transformation concerne au mieux 
50 % de la matière organique et reste très variable d’une boue à l’autre. Ceci est en général associé à 
la structuration même des molécules au sein du floc. Le milieu exo-cellulaire intra-floc est en effet 
souvent assimilé à un structure de type gel. Au final, une grande partie des éléments constitutifs de la 
boue reste donc réfractaire à toute attaque biologique.  
Par conséquent, de nombreux travaux, qui pour certains ont abouti à des procédés industriels, ont 
évalué des techniques de désintégration des agrégats. Ces techniques chimiques, thermiques ou encore 
mécaniques se sont avérées très efficaces. Elles sont cependant très énergivores et, pour certaines 
d’entre elles, ne visent qu’un seul objectif qui est de réduire la production de boue.  
Une voie prometteuse a cependant été mise en évidence. Elle met en jeu une voie biologique  
permettant de réaliser une hydrolyse thermo-enzymatique. Cette réaction se déroule autour de 65 °C. 
Ces micro-organismes appartiennent à l’espèce  Bacillus stearothermophilus. Les rendements de 
solubilisation et de dégradation suite à un tel prétraitement sont assez proches de ceux obtenus à des 
températures élevées ou par des moyens mécaniques et chimiques. Cependant, les données disponibles 
dans la littérature à ce sujet sont assez rares et émanent principalement d’un seul et même laboratoire.   
Dans ce contexte de réduction de la production de boue, l’objectif du travail expérimental est donc 
d’étudier la modification de la matière particulaire contenue dans une boue activée par le biais du 
traitement thermo-enzymatique. Les perspectives sont d’augmenter sa biodégradabilité et la rendre 
disponible lors d’un traitement de digestion anaérobie mésophile.   
Cette problématique soulève un certain de nombre de questions d’ordre scientifique : 
- quels sont les verrous réactionnels à l’origine de la faible biodégradabilité de la matière 
organique : la structure agrégée ou la nature chimique des molécules ou les deux ? 
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- Comment dissocier les effets thermiques et les effets biologiques vis-à-vis des processus de 
désintégration et de solubilisation de la matière organique ?  
- Est-il possible d’implanter une population aérobie thermophile performante à partir d’une 
boue activée quelconque ou est-il nécessaire d’introduire des souches spécifiques comme 
dans la plupart des travaux (isolement à partir de compost de boue ou de fumiers) ? 
- Comment configurer les deux étapes d’hydrolyse thermo-enzymatique et de 
méthanisation ? deux réacteurs en série ou couplés ? 
- Dans le cas d’une configuration couplée, est-il possible de faire cohabiter au sein d’un 
même procédé des environnements diamétralement opposés en température et en accepteur 
d’électrons ? Si oui, comment piloter cette intermittence aérobie / anaérobie pour concilier 













Ce chapitre détaille les techniques et les méthodes expérimentales qui ont été utilisées au cours de ce 
travail : 
- l’origine des boues secondaires : boues de stations réelles ou produites par des pilotes de 
laboratoire, 
- les essais de traitement thermique à 65 °C pour l’étude de la relation entre la température et 
les processus physiques soumis à un floc bactérien à savoir la désintégration et la solubilisation et 
pour l’étude de l’activité aérobie hyper-thermophile indigène d’une boue activée : 
-  les essais de biodégradabilité sur les boues et les produits de thermolyse (test BMP : 
Biological Methane Potential), 
- le dispositif expérimental utilisé pour tester un procédé couplant un digesteur anaérobie 
mésophile à un réacteur aérobie hyper-thermophile, 
-  les techniques analytiques classiques (DCO, MES, …) et spécifiques (sucres, protéines, 
acides humiques, activités enzymatiques) 
 
2. 2. Les boues utilisées 
 
Pour les essais en batch, les boues provenaient de 3 stations d’épuration d’eaux résiduaires urbaines de 
la périphérie de Toulouse et d’un pilote de laboratoire de boues activées qui traitait l’eau résiduaire 
urbaine du réseau de la ville de Toulouse.  
 
2.2.1. Boues provenant des stations d’épuration d’eaux résiduaires urbaines 
 
Le Tableau 1 montre les principales caractéristiques des échantillons de boues des stations d’épuration 
d’eaux résiduaires urbaines, notamment les concentrations de DCO et MVS, et les valeurs de BMP 
(voir le paragraphe essais de biodégradabilité). Les boues sont issues de stations moyennes et fortes 






 Tableau 1. Caractéristiques des échantillons de boues concentrées par décantation. 
Echantillons de boue 
activée (1) A1 A2 B C1 C2 
Taille de STEP (E-H)    63 000 63 000 











Type d’eau résiduaire Urbaine Urbaine Urbaine Urbaine Urbaine 
[MES] (g.L-1)(2) 6.6 6.9 7.65 9.7 11 
[MVS] (g.L-1)(2) 5.15 4.8 6 7 9.3 
MVSS/MES (g.g-1) 0.78 0.69 0.78 0.72 0.84 
DCO/MVS (g.g-1) 1.53  1.71 1.87 1.47 1.44 
[DCO]total (g.L-1)(2) 7.9 8.2 11.2 10.3 13.4 
[DCO] Soluble (g.L-1)(2) 0.11 0.06 0.11 0.02 0.12 
NTK (g.L-1) - - - 0.67 - 
BMP (mLCH4.g-1 DCO)(3) 108 ± 4 - 138 ± 7 138 ± 4 186 ± 5 
Notation pour les boues A1 et A2 : Station de Labège ; B : Station de Ginestous et C1 et C2 : Station de 
Muret. Les boues A et C ont été échantillonnées plusieurs fois au mois d'intervalle, (2) les concentrations 
sont données pour les boues après décantation. MES: Matière en suspension ; MVS: Matière volatile en 




2.2.2. Boues provenant du pilote LISBP-INSA 
 
Deux lignes de traitement biologique type boues activées ont été mises en place et conduites pendant 
trois ans. De géométries identiques, ces maquettes reproduisent une station d’épuration à aération 
séquencée (50 minutes d’aération puis 50 minutes d’anoxie). La boue est donc une boue nitrifiante et 
dénitrifiante. 
 
Le pilote de boue activée est schématisé sur la Figure 1. Chaque ligne est donc composée d’un 
réacteur agité et d’un décanteur cylindro-conique. Le réacteur est équipé d’une sonde de mesure de 
l’oxygène dissous, d’une sonde pH et d’une sonde redox reliées à un contrôleur. Le débit d’air est fixé 
par un débitmètre massique. Enfin, un ordinateur permet d’acquérir les paramètres mesurés et de gérer 
la durée des phases d’aération et d’anoxie grâce au syncopage mis en place. 
L’alimentation en eaux usées, la recirculation des boues soutirées du décanteur, l’alimentation en 
carbone complémentaire sont réalisées par l’intermédiaire de pompes péristaltiques.  
L’ensemble des caractéristiques de fonctionnement est rassemblé dans le Tableau 2. Au cours de ce 
travail, le pilote a été alimenté dans un premier temps avec l’eau résiduaire urbaine décantée du réseau 
de la ville de Toulouse et complétée avec une solution synthétique de DCO facilement biodégradable 
et dans un second temps avec un mélange boue primaire et solution synthétique. Les caractéristiques 
de ces eaux sont présentées dans le Tableau 3. L’eau usée d’alimentation est conservée à 4 °C et est 
renouvelée une à deux fois par semaine. 
Les boues produites sur ces eaux usées sont notées respectivement « pilote 1 » et « pilote 2 ».  Leurs 
caractéristiques sont données dans le Tableau 4. La boue « pilote 2 »  a été utilisée pour alimenter les 






Figure 1. Schéma de l’installation d’un des deux pilotes de boues activées 
 
 
Tableau 2. Conditions de fonctionnement des pilotes de boues activées 
 notation Ligne 1 ou 
2 
unité 
Volume du réacteur V 401 L 
Volume du décanteur Vd 2,8 L 
Débit d’alimentation Qe 40(1) – 70(2) L/j 
Débit de recirculation Qr 70 L/j 
Débit de purge Qp 5 L/j 
Débit de carbone supplémentaire Qcs 2.16 L/j 
Temps de séjour hydraulique TSH 14(2) - 24(1) h 
Température T 20 °C 
pH  7  
Oxygène dissous [O2] Environ 3 mg/L 
Durée phase aérée  50 min 
Durée phase anoxie  50 min 
Charge massique  0,3 gDCO/gMES/j 
Charge volumique  0,6 – 0,8 gDCO/L/j 
Concentration boues bassins MES 2-3 gMES/L 
MVS /MES  0.8  
Age des boues θb 8 j 
  (1) alimentation avec mélange boue primaire et solution synthétique 




 Tableau 3. Composition des eaux usées d’alimentation des pilotes 1 et 2 (unité : mg/l) 
 
MES MVS 






Pilote 1 178 102 430 210 220(1) 40 
Pilote 2   800 400 400(2) 100 
(1) 80 % ERU /  5 % acétate /  5 % propionate /  5 % amidon /  5 % etanol 
(2) 75 % acétate / 25 % propionate 
 
                         Tableau 4. Caractéristiques des échantillons de boues actives issus de  




 Pilote 1 Pilote 2 
Type de procédé Moyenne charge Moyenne charge 




Boues primaires + 
solution synthétique  
MVS/MES (g.g-1) 0,86 0,74 – 0,84 
DCO/MVS (g.g-1) 1,7 1,5-1,6 
BMP (mLCH4.g-1 DCO) 171 139-153 
BMP (mLCH4.g-1 MVS) 289 204-245 
 
 
2.3. Les essais de traitement thermique 
 
D’abord, les essais ont été fait avec et sans oxygénation. Pour cela, on a utilisé un réacteur en verre 
d’une capacité de 2.4 litres. L’oxygénation était assurée par l’insufflation d’oxygène pur à l’aide d’un 
tube Tygon® percé. Le mélange était réalisé par une turbine Rushton tournant à 200 tours/min  
Le réacteur était équipé de sondes de pH et de température, lesquelles ont été reliées à un contrôleur 
Consort. La régulation du pH au voisinage de 7 impliquait l’ajout de soude 5 N. La concentration a été 
choisie afin de ne pas provoquer une forte dilution de la boue via le régulant. Un cryothermostat 
rempli d’eau relié à la double enveloppe du réacteur a permis la régulation de la température. Ce 
réacteur a été recouvert d’un couvercle en inox, relié à un condenseur. Dans ces conditions, la perte de 





Le test de stress thermique consistait d’abord à placer 2 litres de boues concentrées à l’intérieur du 
réacteur déjà préchauffé à 65°C. La montée en température de la boue n’excédait pas 10 à 15 minutes, 
temps relativement court en comparaison de la durée des essais (entre 10 et 150 h). Au cours du 
temps, des échantillons sont prélevées pour mesurer les concentrations (DCO, MES, MVS, MM, 











2.4. Essais de biodégradabilité ou test du potentiel biologique de méthane (BMP) 
 
Un test BMP (Biological Methane Potential) constitue une mesure indirecte de la biodégradabilité de 
la matière organique. Le principe consiste à suivre la production cumulée de méthane dans des 
conditions d’incubation dites optimales. La production totale de méthane est alors convertie en DCO 
biodégradable via le coefficient 350 mL CH4/g DCO dégradée. 
Le principe est simple. L’échantillon est placé dans une fiole hermétique. Le test de BMP est donc une 
méthode basée sur la quantification du volume de biogaz via la mesure de pression dans la phase 
gazeuse et l’analyse de la composition de ce biogaz par chromatographie gazeuse.  
 
2.4.1. Préparation des fioles  
 
Le protocole suit les étapes suivantes :   
1. Ajout de 100 mL de boues activées                                                                                                                                         
2. Ajout de 200 mL d’eau du robinet  
3. Ajout de 10 mL d’inoculum issu d’un digesteur de boue primaire et de boue secondaire 
4. Ajout de 5 mL de tampon phosphate : Na2HPO4 (54 g/L), KH2PO4 (18 g/L) 
5. Ajout de 0,36 mL de réazurine (solution 1 g/L) pour la détection d’entrés d’oxygène 
6. Ajustement à 400 mL avec l’eau du robinet 
7. Vérification du pH (entre 7 et 8) 
8. Balayage du volume mort à l’azote (fiole shott = 204 mL) 
9. Fermeture de la fiole 
10. Incubation à 35°C 
 
2.4.2. Suivi et calcul de la production de biogaz  
 
La pression des fioles est périodiquement relevée. La surpression ne dépasse pas 0,3 bar. Un dégazage 
est régulièrement effectué de manière à ramener la pression de la fiole à la valeur de la pression 
atmosphérique. Lors d’un dégazage, un prélèvement de gaz est réalisé avec une seringue en verre pour 
une analyse chromatographique. L’analyse permet de mesurer les teneurs en méthane, hydrogène, 
dioxyde de carbone et azote. Il est à noter que l’hydrogène n’a jamais été détecté dans le biogaz au 
cours des tests réalisés sur les boues.  
La fin du test correspond à l’absence d’élévation de pression pendant au moins 20 jours. Suite à 
l’ouverture de la fiole, le pH est mesuré pour vérifier que l’arrêt de la production de biogaz correspond 
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bien à un épuisement de la DCO biodégradable et non à une acidification du milieu suite à un 
déséquilibre entre les populations méthanogènes et acidogènes.  
Les Figures 3 et 4 illustrent les profils de production de méthane obtenus. Cette production s’exprime 
en mL CH4/g DCO. La valeur du BMP correspond au plateau de production.  
 
 2.4.3. Calcul de la production de biogaz et de l’erreur expérimentale associée 
 
Le volume de biogaz produit (Vp) est calculé à partir de la mesure de la pression relative (∆P) et du 
volume mort de la fiole (VM). Cette relation est vérifiée car la variation de la pression atmosphérique 
est relativement faible et peut être négligée en comparaison avec l’élévation de la pression dans la 
fiole.  
Mp VPV ×∆=  
 
Finalement,  la production cumulée au cours du temps est obtenue de la manière suivante :   
[ ] ⋅+⋅= i jjiMi CHVpCHVV totalCH 0 4%)4%(4 ,   
Avec Vi CH4total : volume de méthane cumulé à l’instant i (mL/gDCO) 
VM : volume mort de la fiole de l’expérience (mL) 
%CH4 : fraction volumique de méthane mesurée par chromatographie gazeuse 
Vp : volume de biogaz mesuré et dégazé (mL) 
 
A chaque volume, l’erreur expérimentale ou l’incertitude absolue est calculée. Elle prend en compte 
les erreurs liées à la mesure manométrique, à l’estimation du volume mort et également à la mesure 
chromatographique de la teneur en méthane.  Elle est en général inférieure à 4 %.  
 
2.4.4. Validation et représentativité du test BMP pour l’évaluation  
           de la biodégradabilité d’une boue 
 
Le bilan DCO a été vérifié sur un certain nombre d’essais. Ce dernier boucle à moins de 4 %. Cette 
valeur est de l’ordre de grandeur de l’erreur sur la mesure de la production totale de méthane. Par 
conséquent, la DCOCH4 peut être assimilée à la DCO biodégradée. 
Le test a été aussi utilisé pour déterminer le fractionnement de la matière organique biodégradable 
entre les phases solubles et solides lors des essais de traitement thermique. La Figure 4 donne un 
exemple de comparaison entre les productions de méthane sur la boue totale et sur la somme des deux 
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fractions solides et liquides. Le bilan boucle à près de 10 %. Il est donc possible de réaliser des bilans 
matière précis à partir de ces essais.  
Enfin, le test est toujours associé à une durée. Dans la plupart des cas, la fin du test est décidée 
lorsqu’aucune production de biogaz n’est détectée pendant au moins 20 jours. Sur un test BMP, la 
durée du test a été prolongée jusqu’à 170 j. La production de méthane n’augmente pas ou de manière 
non significative (< 4 %). La DCO biodégradable ainsi mesurée est donc représentative de la DCO 
biodisponible dans les conditions mésophiles.  
 
 
Figure 3. Profil de production cumulée sur une boue activée pour un essai prolongé  
 
 
Figure 4. Mesure du potentiel méthanogène biologique pour une boue totale et 
les fractions particulaire et soluble. 
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2.5. Essais de couplage d’un réacteur aérobie hyper-thermophile et un réacteur de  
       digestion anaérobie conventionnel 
2.5.1. Description du procédé en général 
 
Le dispositif expérimental est décrit sur la Figure 5. Les boues pour alimenter ces pilotes sont les 
boues activées « pilote 2 » et dont les caractéristiques sont détaillées précédemment.  Il s’agit de deux 
digesteurs anaérobies mésophiles (MAD) dont l'un d'entre eux (MAD / TAR) a été connecté à un 
réacteur aérobie hyper-thermophile (TAR). Tous les paramètres de fonctionnement ont été recueillis 
















Figure 5. Schéma général du procédé. Ligne du procédé de boue activée avec les lignes parallèles des 
réacteurs de digestion anaérobie contrôle (DAC)et  thermophile(DAT). Chaque réacteur a été alimenté 








Tableau 5. Paramètres de fonctionnement de l’installation pilote boues activées, traitement 














Charge massique (g DCO/g MES/d) 0,3   
Charge Volumétrique (g DCO/L/d) 0,78   
Volume du tank de sédimentation (L) 2,8   
Temps de séjour hydraulique (j) 1   
Production de boues (gDCO/g DCO 
d’entrée) 
0,15 – 0,195   
Durée des phases aérobie/anoxique 
(min) 
50/50   
Temps de séjour des boues (j) 8 21 - 42 21 - 42 
Temps de séjour aérobie des boues (j)   2,32 – 4,66 (1) 
Temps de séjour anaérobie des boues 
(j) 
 21 - 42 18,7 – 37,3 
Température (°C) 20 35 35 65 (1) 
pH 7 7,2 7,5 
Volume de réacteur (L) 41 21 21 2(1) 
Débit d’entrée (L.j-1) 40 0,86 – 0,42 0,86 -0,42 
Débit de recirculation (L.j-1) (1)   2(1) 
 (1) TAR 
 
2.5.2. Digesteurs mésophiles 
 
Les digesteurs anaérobies ont été faits en acier et avec des formes cylindriques à fond rond avec un 
volume utile de 20,5 L dont 2,5 L correspondait au volume mort. Ces réacteurs ont une double 
enveloppe d’eau pour pouvoir maintenir la température à 35°C. La partie supérieure du réacteur a été 
relié à un compteur à gaz Ritter pour les acquisitions de données en ligne du biogaz produit (± 1 mL). 
Des échantillons de biogaz ont été pris pour les analyses de gaz par chromatographie gazeuse. Les 
concentrations de méthane et dioxyde de carbone ont été stables pendant toutes les expériences. Les 
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concentrations de méthane dans le biogaz ont été autour de 66 % (pH= 7.2) pour le digesteur de 
contrôle MAD et de 76% (pH =7.5) pour le digesteur MAD/TAR. 
Toutes les expériences ont été faites pendant 180 jours où deux temps de séjour des boues ont été 
testés. Le premier a été de 21 jours (± 1%), correspondant un fonctionnement conventionnel de 
digesteur mésophile. Pour cela,  3 L de boues sont ajoutés deux fois par semaine de manière 
discontinue. Les quantités des boues alimentées et purgées ont été pesées pour augmenter la précision 
du bilan de DCO. Puis, le temps de séjour des boues a été changé et a été augmenté à 42 j (± 4%). 




2.5.3. Le réacteur aérobie thermophile (TAR) 
 
On a installé une ligne de connexion entre un réacteur MAD et le réacteur aérobie thermophile (TAR) 
pour échanger des boues entre eux. Les concentrations en boue sont supposées égales dans les 

































Avec SRTMAD-TAR, le temps séjour des boues dans le procédé (j) 
 SRTMAD, le temps séjour des boues dans module MAD (j) 
 SRTTAR, le temps séjour des boues dans le module TAR (j) 
 
Le terme  SRTTARR  est le taux de traitement aérobie qui est égal au rapport des débits de recirculation à 
travers le module TAR (QR) et d’entrée (Qin). Ce taux correspond au nombre de fois où la boue passe 
en moyenne dans le réacteur aérobie. QR a été maintenu constant et égal à 2 L/j de telle manière à 
conserver un temps de résidence aérobie des boues de 1 jour. Ce temps a été choisi à partir des travaux 
de Hasegawa et al. (2000). Aussi, le taux de traitement SRTTARR  est directement dépendant du débit 
d’entrée du procédé Qin ou du temps de séjour global du procédé SRTMAD-TAR. Par conséquent, 
SRT






TAR SRTR ×  est le temps de contact total en aérobie. Dans le cas des deux essais, la boue 









Dans la pratique, le TAR a été alimenté de manière discontinue, toutes les heures pendant 15 minutes. 
Il s'agit d'un réacteur cylindrique double enveloppe en verre de 2L maintenu à 65 ° C. Le haut du 
réacteur a été connecté à un condensateur pour piéger la vapeur d’eau produite au cours de la 
thermolyse de boues. Le TAR a été aéré avec de l'oxygène pur et agité avec une turbine de 6 lamelles 
de 7 cm de diamètre. L'oxygénation a été régulée entre 0,8 et 1,2 mg / L. La boue a été régulièrement 
et automatiquement transférée du TAR à une cellule respirometrique agitée et hermétique (0,3L) afin 
de mesurer le taux de consommation d'oxygène. L'oxygène dissous et la température ont été mesurés 
dans cette cellule respirometrique avec une sonde type « Rosemount Analytical » (modèle Hx438) et 
un analyseur d'oxygène « Rosemount Analytical » (Modèle 1055 Solu Comp II), dont la résolution est 
de 0,1 mg / L. Tous ces paramètres ont été enregistrés en ligne. La Figure 6 montre la configuration du 
système de respirometrie. 
 
 
Figure 6. Configuration du système de respirometrie. (1) Manomètre, (2) Vanne automatique de 
régulation, (3) Moteur, (4) Réacteur thermostaté, (5) Pompe péristaltique, (6) Respiromètre, (7), 
Analyseur d’oxygène, (8) Sonde de température et pHmètre, (9) Ordinateur 
 
Lorsque la circulation des boues par le biais de la cellule s’arrêtait, le taux d'oxygène (en mgO2/L/h) 
se calculait à partir de la diminution de la concentration en oxygène dissous. La Figure 7 montre un 
profil typique. Par conséquence, la demande biologique en oxygène (DBO) consommée dans le TAR 
a été calculée à partir de l'intégration de la consommation d’oxygène. Cette DBO est égale à la DCO 


























Figure 7. Profil typique de variation du rO2 (mg/L/h) à partir duquel on calcule la consommation 
d’oxygène DBO (mg O2/L). 
 
2.5.4. La DCO et le bilan de matière minérale 
 
Les performances des deux procédés sont comparées pour évaluer l’intérêt d’un co-traitement aérobie. 
Cela suppose que les mesures soient suffisamment précises et que les bilans DCO bouclent. Nous 
avons vérifié également qu’aucun dépôt ne se formait à l’intérieur des réacteurs. Compte tenu du 
mode d’alimentation discontinue et des variations de la concentration des boues activées, les données 
sont cumulées sur l’ensemble de la période d’essai. La Figure 8 présente le bilan basé sur la fraction 
minérale. La masse de matière minérale entrante est égale à 2% près à la masse de matière minérale 
sortante. Par conséquent, la méthode de prélèvement fournit un échantillon représentatif de la boue. 
Les rendements calculés à partir des mesures de DCO sont donc représentatifs et leur précision 
dépend uniquement de l’erreur de mesure de la DCO (2 %). Le bilan DCO a également été vérifié. 
Pour cela, nous avons considéré toutes les réactions contribuant à la gazéification de la DCO c'est-à-
dire la méthanisation, l’oxydation et la réduction des sulfates. Les mesures de production de méthane 
et de consommation de sulfates ont été converties en DCO en utilisant les facteurs de conversion 
suivants : 0,350 LCH4/gDCO et 0,66 g DCO/g SO42- . A remarquer qu’aucun nitrate ou nitrite n’a été 
détecté. Sur la Figure 9, la somme des DCO cumulées, correspondant à ces réactions a été tracée en 
fonction de la somme de la DCO cumulée disparue de la phase liquide. Une relation linéaire est 
obtenue. La pente des droites indique que le bilan DCO est fermé à 2 – 7 % pour les deux procédés. 
Le bilan DCO est donc vérifié. Les mesures sont fiables et sur cette base une différence de rendement 
d’élimination de la DCO entre les deux procédés sera considérée significative si celle-ci est supérieure 


















Figure 8. Le cumul de matière minérale des boues digérées (sortie) en fonction du cumul 














Figure 9. La somme des DCO cumulées (CH4, H2S, DBO) en fonction de la DCO cumulée 
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Pente MAD-TAR = 1.001























2.6. Techniques analytiques 
 
2.6.1. Fractionnement physique 
La séparation des phases solides et liquides a été faite par centrifugation à 4000 g pendant 15 minutes. 
 
2.6.2. Grandeurs classiques : DCO, MES, MVS, NTK, composition biogaz 
Le Tableau 6 résume les méthodes normalisées (AFNOR, 1994) mises en œuvre pour caractériser le 
fonctionnement de l’installation pilote. 
 
Tableau 6. Techniques analytiques normalisées et l’erreur associée. 
Analyse Appareillage Norme % Erreur 
DCO 
totale 
oxydation au dichromate de potassium, 





Surnageant de centrifugation (4000 g) 
Oxydation au dichromate de potassium dans des tubes 




Séchage à 105 °C du culot de centrifugation (15 minutes 
à 4000 g) 
NFT 90.103 
3 
MVS Combustion à 500 °C pendant 3 heures des MES NFT 90.105 3 
NTK Tekator-Kjeltec® NFT 90.110 4 
CH4, 
CO2, H2 
Chromatographie gazeuse : modèle HP 5890 équipé avec 
un détecteur de conductivité. Séparation sur colonne 
HAYSEP D avec un tamis moléculaire de 5 Å. gaz 
vecteur Argon avec un débit de 100 mL.min-1. 
Températures de l’injecteur, du four et du détecteur : 








 2.6.3. Analyse de la granulométrie d’une boue 
 
La granulométrie permet d’approcher la distribution des diamètres de petites particules (de quelques 
dizaines de nanomètres au millimètre). Elle a ici été utilisée pour estimer l’effet d’un stress thermique 
sur la structure particulaire des flocs.  
Cette technique repose sur la propriété des matériaux à diffracter la lumière. Toutes les particules 
éclairées par un faisceau laser diffractent la lumière dans toutes les directions avec une répartition 
d’intensité qui dépend de leur taille. Les lois propres au phénomène de diffraction ne sont facilement 
applicables que dans certaines conditions : 
• on assume que les particules sont sphériques et optiquement homogènes et 
isotropes 
• les particules ont un mouvement aléatoire 
• La suspension est suffisamment diluée de sorte qu'il n'y ait aucune interaction 
optique entre deux particules. 
• la phase liquide est transparente et l'absorption de la lumière de laser est 
négligeable 
En pratique, un échantillon de boue diluée avec l’eau de sortie des réacteurs préalablement filtrée sur 
0,2 µm, est injecté dans une cellule de mesure éclairée par un faisceau laser. L’échantillon est aspiré 
dans la cellule de mesure grâce à une pompe péristaltique située en aval de la cellule. Les boues ne 
sont donc pas soumises à un cisaillement dû au pompage avant la mesure. La lumière diffractée par 
l’échantillon est collectée par une lentille et focalisée sur un détecteur placé dans le plan focal de cette 
lentille. Dans cette étude, l’indice de réfraction du dispersant est considéré égal à 1,330 et correspond 
à l’indice de réfraction de l’eau. Par rapport aux flocs biologiques, ils sont constitués principalement 
de matière organique et c’est pourquoi l’indice de réfraction choisi ici est celui utilisé classiquement 
pour ces composés, soit 1,596 (Lambert et al., 2000). Pour tous les résultats fournis, au minimum 3 
analyses sur le même échantillon sont effectuées. Le logiciel intégré à l’appareil (Mastersizer 2000) 
donne alors la distribution granulométrie en volume et en nombre en considérant les particules 
sphériques. 
 
2.6.4. Analyse biochimique 
 
Les boues sont composées essentiellement de protéines, de polysaccharides et d’acides humiques. Ces 
molécules sont agencées sous forme de cellules ou d’une matrice exopolymérique. Quels que soient 
les polymères, la méthode de dosage est une méthode colorimétrique. Ces méthodes ont été utilisées 
pour caractériser : 
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-  la composition de la DCO solubilisée biodégradable et/ou réfractaire lors des différentes 
expériences. 
- la composition des boues : dans ce cas, le dosage colorimétrique des protéines a été remplacé 
par celui de l’azote organique par la méthode Keljdhal. En effet, ce dosage colorimétrique ne permet 
pas de doser les polymères intracellulaires, contrairement aux acides humiques et aux polysaccharides 
qui sont supposés être essentiellement des substances exopolymériques. 
Ces mesures sont toutes basées sur des équivalents. La représentativité de ces mesures a été approchée 
en réalisant un bilan DCO à partir des coefficients suivants : 1,3 ± 0,1 g DCO/g protéine (moyenne sur 
6 protéines de 14 à 250 KDaltons), 1,1 g DCO/g sucre, 1,1 g DCO/g acide humique (mesuré sur une 
poudre commerciale). 80 % de la DCO est ainsi caractérisée, soulignant la représentativité de ces 
mesures.  
 
  2.6.4.1. Dosages des substances humiques par la méthode Lowry modifiée 
 
- Principe du dosage 
Le dosage des protéines utilisant le réactif de Folin (Folin, 1927) a été rendu plus sensible en ajoutant 
l’élément cuivre (Lowry et al., 1951). Frolund et al. (1995) ont ensuite modifié la méthode de Lowry 
afin de pallier l’interférence des substances humiques dans la réaction colorimétrique. Cette 
modification repose sur l’absorbance de l’échantillon à analyser, en présence ou en l’absence de 
l’élément cuivre.  
L’absorbance totale ou A totale correspond à l’absorbance à 750 nm de l’échantillon analysé selon la 
méthode de Lowry, c'est-à-dire que le signal est dû à la présence de protéines et d’acides humiques. 
L’absorbance A blanc correspond à l’absorbance à 750 nm de l’échantillon analysé sans l’élément 
cuivre. 
La correction de l’absorbance relative aux protéines est la suivante : 
 
A protéine = 1,25 (A total – A blanc). 
 
L’absorbance relative aux substances humiques est obtenue par le calcul suivant : 
 
A acides humiques = A blanc – 0,2  A protéine 
 
Des solutions d’albumine de sérum bovin (BSA, SIGMA) et d’acides humiques commerciaux 
(FLUKA) extraits à partir d’une tourbe inconnue à des concentrations comprises entre 0 et 1 g.L-1 sont 




- Protocole du dosage 
Les réactifs utilisés au cours de ce dosage des protéines par la méthode Lowry modifiée sont : 
- une solution de travail qui contient l’élément cuivre (A) : sulfate de cuivre à 1% (1 mL), 
tartrate de sodium et potassium à 2% (1 mL), soude à 0,2 mol.L-1 (49 mL) et carbonate de 
sodium à 4% (49 mL), pour un volume final de 100 mL. 
- une solution de travail sans l’élément cuivre (B) : tartrate de sodium et potassium à 2% (1 
mL), soude à 0,2 mol.L-1 (49 mL), carbonate de sodium à 4% (49 mL) et eau distillée (1 mL), 
pour un volume final de 100 mL.  
- le réactif de Folin-Ciocalteu (SIGMA). 
 
Le dosage de protéines consiste à faire deux séries des mêmes échantillons à analyser. Une série est 
traitée avec la solution de travail A (avec CuSO4), et l’autre série est traitée avec la solution de travail 
B (sans CuSO4) (Tableau 7). 
 
         Tableau 7. Protocole de dosage des protéines et des substances  
                humiques selon la méthode Lowry modifiée. 
Série A Série B 
0,5 mL  d’échantillon 0,5 mL  d’échantillon 
+ 2,5 mL de solution de travail A + 2,5 mL de solution de travail B 
Incubation 10minutes exactement à température ambiante 
+ 0,25 mL de réactif de Folin + 0,25 mL de réactif de Folin 
Incubation 30 minutes à l’obscurité 
Lecture de l’absorbance à 570 nm : 
A totale 
Lecture de l’absorbance à 750 nm : 
A blanc 
 
L’absorbance à 750nm est mesurée en macro-cuve à l’aide d’un lecteur UV SPECTRONIK 1201. 
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2.6.4.2. Dosage des protéines par la méthode BCA 
 
Selon Smith et al. (1985), la quantification des protéines par la méthode BCA implique la formation 
d’un complexe BCA-Cu2+ de couleur pourpre dont l’intensité est mesurée à 562 nm. 
Le réactif BCA est un kit commercialisé par SIGMA (BCA-Kit), constitué de deux solutions : 
- un composant A contenant de l’acide bicinchonique, du carbonate de sodium, du bicarbonate 
de sodium, du tartrate de sodium et du sulfate cuprique pentahydrate  
- un composant B contenant du sulfate de cuivre à 1%. 
 
La solution de travail BCA se prépare en mélangeant les composants A et B dans des proportions 50/1 
(v/v).  
Dans le cas du micro-dosage, 25 µL d’échantillon sont incubés avec 200 µL de solution de travail 
BCA.  Dans le cas du macro-dosage, utilisé pour des échantillons fortement chargés en EDTA, 20 µL 
d’échantillon sont incubés avec 1 mL de solution de travail BCA. L’incubation est effectuée pendant 
30 minutes à 37°C, ensuite refroidie à température ambiante avant la lecture à 562 nm en lecteur à 
microplaque ELISA (OPSYS MR) pour la microméthode ou par spectrophotométrie (UV 
SPECTRONIK 1201) en micro-cuve pour la macrométhode. 
Une gamme étalon en BSA (SIGMA) à des concentrations comprises entre 0 et 1 g.L-1 est traitée de 
manière identique en parallèle.  

  2.6.4.3. Dosage des polysaccharides par la méthode à l’Anthrone 
 
Selon Dreywood (1946), le dosage à l’Anthrone permet de mesurer les sucres totaux réducteurs qui 
possèdent des fonctions carbonyles (C = O). La réaction entre l’anthrone et les sucres est visualisée 
par une couleur verte dont l’intensité est mesurée à 620 nm. 
Le réactif à l’Anthrone (SIGMA) est préparé à raison de 2 g.L-1 dans de l’acide sulfurique concentré 
(ACROS organics). 0,2 mL d’échantillon est mis en contact avec 0,4 mL de réactif Anthrone en 
eppendorf. Le mélange est agité au vortex et mis au bain marie 100°C pendant 5 mn. Les tubes sont 
ensuite refroidis dans un bain eau-glace et l’absorbance est lue à 620 nm (UV SPECTRONIK 1201). 
Des solutions de D-glucose (SIGMA) à des concentrations comprises entre 0 et 0,15 g.L-1 sont 






 2.6.5. Les activités enzymatiques 
 
Les activités étudiées sont celles de la protéase, de la lipase, de l’-glucosidase et de la -glucosidase. 
Les cinétiques sont suivies sur 20min (excepté pour la protéase), pour chaque point de thermolyse et à 
3 températures (20°C, 35°C et 65°C) ; ces dernières correspondant à la température ambiante (20°C), 
à la température du digesteur (35°C) et à celle de la thermolyse (65°C). L’activité enzymatique (A) 











A : µmol min-1 ml-1 
a: coefficient directeur  (DO.min-1) 
V: volume réactionnel total (mL) 
l : longueur du trajet optique dans la cuve (cm) 
ε: Coefficient d’absorbance molaire (L.mol-1.cm-1) 
v : volume d’échantillon (mL) 
 
2.6.5.1. Les protéases 
La méthode de détermination de l’activité protéase est une méthode colorimétrique, en point final, au 
bout d’une heure de contact entre le substrat et la boue entière, le particulaire ou le soluble.  Le 
substrat  utilisé lors de ce dosage est l’azocaséine (Figure 10). Cette protéine est composée de caséine 
(protéine du lait) et d’un groupement azur. 
 
Figure 10. Hydrolyse de l’azocaséine par la protéase 

200µL d’échantillon (fraction totale, particulaire ou soluble) sont ajoutés à 800µL de substrat (0,5% 
d’azocaséine dans du tampon tris-HCl à 20mM, pH 8) dans un tube eppendorf. Ce mélange est mis à 
incuber 1 heure à 20°C, 35°C ou 65°C. 500µL de TCA (trichloroacide acétique) à 15% sont ensuite 
ajoutés au mélange et mis à incuber 30min à température ambiante. Le tout est ensuite centrifugé 10 
min à 14000rpm. L’absorbance est lue à 440nm (spectromètre Milton roy spectronic 1201), en mettant 




 2.6.5.2. La lipase 
 
Le dosage de l’activité de la lipase s’effectue par le suivi de l’apparition d’un des produits de la 
réaction : le para-nitrophenol  (p-NPP). La lipase hydrolyse la liaison ester et libère le p-nitrophénol 
(Figure 11) qui colore la solution en jaune (coloration proportionnelle à sa libération). 
 
Figure 11. Hydrolyse du p-NPP par la lipase 
 
9mL de solution substrat (1/20 de solution stock de pNPP (p-nitrophénol palmitate à 20mM dans de 
l’isopropanol) dans du tampon Tris-HCl à 20mM, pH 8 + de la gomme arabique à 0,1% + du triton X-
100 à 0,5%) sont mis à  20°C, 35°C et 65°C. 1mL d’échantillon (fraction totale, particulaire ou 
soluble) est ajouté. 500µl sont ensuite prélevés toutes les 3mn et mis au bain à sec 100°C dans un 
eppendorf pendant 5 min. L’absorbance est ensuite lue à 410nm (spectromètre Milton roy spectronic 
1201). 
 
 2.6.5.3. Les glucosidases 
 
Lors du dosage des glucosidases (alpha et béta), on suit l’apparition de p-nitrophénol (Figure 12), 
colorant la solution en jaune. Ce produit est libéré lors de l’hydrolyse de la liaison ester par ces 
enzymes. Les glucosidases hydrolysent les polysaccharides en oligosaccharides, puis les 
oligosaccharides en monosaccharides. 
 
 
Figure 12 : Hydrolyse du p-nitrophényl-D-glucopyranoside par les glucosidases 
 
6mL de tampon Tris-HCl (AROS ORGANICS à 20mM, pH 7,2 et 4mL de solution substrat (p-
nitrophényl-alpha-D-glucopyranoside ou p-nitrophényl-béta-D-glucopyranoside à 0,5% dans du 
tampon) sont mis dans un bécher à 20°C, 35°C et 65°C. 10 mL d’échantillon de boue (total, 
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particulaire ou soluble) sont ensuite ajoutés. 1ml est ensuite prélevé toutes les 3 min et mis au bain à 
sec 100°C dans un eppendorf pendant 5 min. L’absorbance est ensuite lue à 410 nm (spectromètre 





















La matière organique d’une boue activée se présente essentiellement sous une forme insoluble et 
particulaire, dispersée dans une phase aqueuse. Cet état physique résulte de la transformation de 
molécules organiques en bactéries et en exopolymères de nature protéique ou polysaccharidique qui 
constituent le squelette des agrégats ainsi formés. A la faveur d’un mécanisme physique (adsorption, 
coagulation, …), le floc concentre également d’autres molécules lentement ou difficilement 
assimilables, initialement dans l’eau usée, sous une forme soluble, colloïdale ou encore particulaire 
(acide humique, agrégats lipidiques, fibre cellulosique, …). Dans ces conditions, la composition 
organique d’une boue reste le reflet des caractéristiques de l’eau d’entrée mais également de la 
configuration et du mode opératoire du procédé utilisé (Metcalf and Eddy, 1991). Les principaux 
paramètres opératoires pouvant affecter la fermentescibilité de la boue sont la séparation ou non des 
boues primaires et des boues secondaires, la température et l’âge de boue appliqués sur la station 
d’épuration.  
Les processus anaérobies mis en jeu lors de la biodégradation de la matière organique doivent être 
reliés non seulement à la nature chimique des molécules mais aussi à leur biodisponibilité. Cette 
biodisponibilité pourrait être limitée par la structuration même de ces molécules au sein du floc. Le 
milieu exo-cellulaire intra-floc est en effet souvent assimilé à un structure de type gel (Neyens et al., 
2004).  
La biodégradabilité anaérobie d’une boue activée reste très variable d’un auteur à l’autre, entre 29 et 
56% selon Bougrier et al., (2008), Ekama et al. (2007), Gavala et al. (2003), Spérandio et al. (2000) 
ou encore Hamzawi et al. (1998). D’un point de vue général, une grande partie des éléments 
constitutifs de la boue reste réfractaire à toute attaque biologique. 
 
L’objet de ce chapitre est donc de positionner et d’analyser les verrous réactionnels de cette 
dégradation et de proposer une voie prospective pour lever ces limitations. Pour cela, une campagne 
d’analyse de la biodégradabilité a été menée sur des échantillons de boues activées prélevés sur 
diverses stations d’épuration et sur un pilote de laboratoire pour lequel les conditions opératoires sont 




3.2. Estimation de la biodégradabilité anaérobie des boues urbaines  
 
La technique utilisée pour déterminer la teneur en matière biodégradable d’une boue consiste à 
mesurer le potentiel de méthane qui correspond à la conversion de la totalité de la DCO biodégradable 
disponible. Cette technique est décrite de façon très détaillée dans le chapitre Matériel et Méthodes 
avec notamment l’analyse de reproductibilité. Le profil cinétique de production de méthane obtenu 
lors de ces tests est illustré par la Figure 4. Il est important dès maintenant de distinguer la notion de 
biodégradabilité intrinsèque de la notion de biodisponibilité. En effet, la construction des agrégats 
biologiques suppose qu’une partie de la matière organique constitutive, bien que biodégradable, 
pourrait ne pas être accessible aux enzymes hydrolytiques et donc serait exclue de facto des processus 
de décomposition. Les tests BMPs quantifient donc la biodisponibilité de la DCO biodégradable. Ils 
permettent de fractionner la DCO en deux catégories : la DCO biodisponible (Xbio) et la DCO non 
biodisponible (Xnbio) qui regroupe des molécules organiques chimiquement réfractaires et des 
molécules organiques intrinsèquement biodégradables inaccessibles.      
 
Avant tout, il a été vérifié que la durée définie du test BMP (< 60j) n’engendrait pas une sous-
estimation de cette grandeur Xbio. L’arrêt d’un test est en effet toujours conditionné par l’obtention 
d’un plateau sur la production cumulée de méthane (voir Figure 4). L’identification de ce plateau reste 
subjective. En effet, une distinction entre l’absence de production de méthane et une très lente 
production de méthane est tributaire du temps d’observation que l’on s’accorde. C’est pourquoi, un 
test a été maintenu pendant 170 j afin de répondre à cette interrogation. La production de méthane a 
augmenté de 4 %. Cette augmentation, bien que réelle est signe de lents processus de dégradation, et 
est de l’ordre de l’erreur de l’estimation du potentiel de méthane. Par conséquent, il est possible de 




Le Tableau 1 rassemble les résultats obtenus pour différentes boues activées. Le spectre de 
caractérisation englobe les cas de figures majeures à savoir un âge de boue global compris entre 8 et 
20 jours, la séparation ou non des boues primaires et des boues secondaires par le biais d’un décanteur 
en tête de station et enfin le traitement de la DCO, le traitement combinée DCO / N ou le traitement 
complet DCO / N / P. 
 
Tableau 1. Caractéristiques d’échantillons de boues activées d’origines diverses 
(1)
 
Alimentation ERU décantée 
(2)
 
Alimentation mélange de boues primaires et une solution synthétique (propionate de sodium, acétate de sodium) : 50 /50 (DCO) 
 
Le premier constat est la forte variabilité de la teneur en DCO bio-disponible Xbio d’une boue à 
l’autre. En effet, Xbio représente de 27 à 55 % de la DCO initiale. Cette gamme correspond à celle 
trouvée dans la littérature établie entre 29 et 56% à partir des résultats de Bougrier et al., (2008), 
Ekama et al. (2007), Gavala et al. (2003),  Spérandio et al. (2000) et enfin  Hamzawi et al. (1998). 
Cette variabilité démontre la spécificité du caractère biodégradable d’une boue qui n’est pas en 
relation directe avec sa teneur en matière organique (MVS, %) mais plutôt avec la composition de 
l’eau usée d’entrée et des conditions opératoires de la station. Les données collectées ne permettent 
pas d’établir une relation nette entre l’âge de boue appliqué sur la station et la valeur de Xbio, car non 
seulement il est difficile d’évaluer avec précision la valeur de ce paramètre sur ces installations, mais 
aussi une certaine variation temporelle de la grandeur Xbio est observée pour une boue produite sur 
une même station d’épuration.  
Ainsi, la Figure 1 rassemble les valeurs de Xbio mesurées sur des échantillons de boue prélevés 
régulièrement sur une période de 10 mois. La teneur en DCO bio-disponible a fluctué entre 36 et 53 
%. La variation est caractérisée par un écart type de 17 % autour de la valeur moyenne (44 %). C’est 
certainement la résultante des variations cumulées potentielles de la qualité de l’eau d’entrée et des 
purges de boue au niveau de la station et également toujours de fluctuation de conditions opératoires 
Origine  Décantation 
primaire 
Traitement θb MVS DCO/MVS BMP Xbio Xnbio 
Unité   j % g/g mLCH4/gMVS mLCH4/gDCO %DCO %DCO 
Pilote 1 Oui DCO, N 8 86 1.7 289 171 49 51 
Pilote 2 Non DCO, N 8 74-84 1.5-1.6 204-267 137 -178 39-51 49-61 
A Non DCO, P, N 15–20 74-75 1.7 164 - 192 96-112 27 - 32 68 - 73 
B Oui DCO 5 – 7 76 1.9 259 138 39 61 
C Oui DCO nd 
 
72-84 1.5 184-276 125-186 36-53 47 - 64 
D Non DCO nd 77 1,5 287 193 55 45 
57 
 
comme la température ou l’âge des boues. Cette gamme de variation s’approche de celle mesurée pour 
l’ensemble des boues caractérisées (27 – 55 %). La variabilité intra station d’épuration est donc 
presque aussi importante que la variabilité inter stations d’épuration. 
Ces mêmes mesures ont été faites également sur la boue activée produite sur un pilote de laboratoire 
alimenté avec un mélange de boues primaires et d’eau synthétique et pour lequel l’âge de boue (8 
jours) est maîtrisé. Les boues primaires sont renouvelées chaque semaine (voir chapitre II Matériel et 
Méthodes). Les résultats Xbio sont rassemblés sur la Figure 2. L’amplitude de variation de ce 
paramètre reste importante et comprise entre 39 à 51 %. L’écart type est par contre relativement faible 
et égale à 4 % autour de la valeur moyenne (44 %). Cette variabilité est a priori liée uniquement à la 
composition des boues primaires, potentiellement changeante entre deux prélèvements faits à la même 

























Figure 1. Variations de la teneur en DCO biodégradable d’une boue prélevée dans une même station 
























Figure 2. Variations de la teneur en DCO biodégradable d’une boue prélevée sur le pilote de 
laboratoire alimenté avec une eau usée reconstituée (boue primaire + eau synthétique) (cas pilote (2). 
 
Gosset (1982) et plus récemment Ekama (2007) ont montré que ces fractions bio-disponibles Xbio et 
réfractaire Xnbio estimées expérimentalement en conditions anaérobies étaient équivalentes à celles 
estimées en conditions aérobies via le modèle ASM1. Ces boues étaient produites respectivement pour 
chacun des auteurs à partir d’une eau usée réelle et d’une eau synthétique (peptone, glucose, acide 
acétique). Cela suggèrerait que les micro-organismes aérobies ou anaérobies en conditions mésophiles 
et fonctionnant séparément disposent du même arsenal de potentiel enzymatique hydrolytique. 
Dans le cadre du modèle ASM1, la matière organique d’une boue activée est en général 
compartimentée en 3 fractions principales : la fraction inerte particulaire Xi  directement liée à 
l’accumulation de la fraction particulaire inerte (fXi) de l’eau usée d’entrée, la fraction inerte produite 
par le métabolisme bactérien Xp et enfin la fraction biologique XH qui constitue la fraction biomasse 
active de la boue. La fraction particulaire biodégradable de l’eau d’entrée (Xs) considérée dans ce type 
de modèle et qui adhère au floc bactérien est en général totalement consommée dès que l’âge de boue 








La fraction organique biodisponible d’une boue activée notée Xbio peut être calculée à partir des 
expressions suivantes : 
II XX





HXX fYbYfY IH −−+−= θ  (2) 
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=  (4) 
Hpbio XfX ×−= )1(  (5) 
Où : 
bH = constante de décès des micro-organismes  (0,62 j-1) 
fP = quantité de XP produite lors de la lyse microbienne (0,08 gDCO/gDCO) 
fXi = part de XI dans l’ERU (gDCO / gDCO eau usée) 
YH = rendement limite de conversion biomasse/substrat (0,63 gDCO/gDCO) 
YXh = rendement de production de XH dans la boue (gDCO/gDCO eau usée) 
YXi = rendement de production de XI dans la boue (gDCO/gDCO eau usée) 
YXp = rendement de production de XP dans la boue (gDCO/gDCO eau usée) 
θB = âge de boue (j) 
XH = teneur en biomasse dans la boue (gDCO/gDCO)  
Xbio = teneur en matière biodégradable dans la boue (gDCO/gDCO) 
 
La Figure 3 montre l’évolution de la fraction de biodégradable assimilée à la teneur Xbio (%) et ce en 
fonction de la proportion de DCO particulaire inerte (fxi) de l’eau d’entrée et de l’âge de boue 
imposée à l’installation de traitement. Cette évolution est tracée sous la forme d’isocourbes. La 
fraction fxi varie dans la gamme 0 – 30 % (Henze et al., 1987 ; Kappeler and Gujer, 1992) et l’âge de 
boue entre 5 et 30 j, plage de validation de la modélisation (ASM1). Au-delà de cette plage, une partie 
de la DCO dite inerte s’avère en partie très lentement biodégradable (Sperandio et Spinoza, 2008).  
Sur cette figure, ont été placées les valeurs de Xbio moyennes obtenues par le test BMP et pour les 
boues dont l’intervalle d’âge des boues était connu. La boue issue du pilote 1 a été obtenue à partir de 
l’eau usée décantée du réseau d’assainissement de la ville Toulouse. La fraction fXi de cette eau a été 
mesurée autour de 10 % (Sperandio et Spinoza, 2008), ce qui concorde avec la valeur trouvée sur le 




Les données d’Ekama et al. (2007) ont aussi été placées sur le diagramme. En effet, ils ont mesuré une 
valeur de Xbio de 36 % pour une boue activée de 15 jours d’âge de boue et alimentée avec une eau 
usée dont la fraction inerte fXi a été estimée à 10 %. A noter que la détermination de Xbio dans leur cas 
a été réalisée sur un digesteur alimenté en continu avec des temps de séjour de 60 jours. Comme 
l’indique la Figure 3, ces données sont aussi cohérentes entre elles. 
Si on compare en particulier les cas pilotes 1 et 2 et la boue de la station A, il semblerait que la 
proportion en DCO biodégradable d’une boue soit essentiellement liée à la fraction particulaire inerte 
fxi de l’eau usée. Ces résultats ont donc permis de mettre en évidence la grande variabilité de la 
biodisponibilité de la matière organique sur un panel assez large de boues et la dépendance de la 
qualité de la boue vis-à-vis des paramètres opératoires et du type d’eau usée. Cette variabilité a été par 
la suite analysée sous l’angle du fractionnement cinétique ou du fractionnement biochimique de la 





















































Figure 3. Variation du taux de DCO biodégradable tracée sous forme d’isocourbes en fonction de 
l’âge de boue et de la fraction particulaire inerte de l’eau usée (valeurs de Xbio obtenues pour les boues 





3.3. Fractionnement cinétique de la matière organique constitutive 
 
La dégradation de la matière organique et sa transformation en méthane passe par une succession de 
réactions mettant à contribution des pools de micro-organismes aux fonctionnalités différentes. Dans 
notre cas d’étude, le substrat est un agrégat organique qui pourrait être assimilé à un substrat 
particulaire. La digestion anaérobie de substrats particulaires a été largement étudiée. La réaction 
d’hydrolyse des macromolécules formant ces particules est généralement considérée comme la 
réaction limitant l’ensemble du processus de dégradation biologique au sein du digesteur (Pavlostathis 
et Giraldo-Gomes, 1991). Cependant cette réaction reste encore partiellement caractérisée et englobe 
toute une série de processus physico-chimiques (désintégration des particules, solubilisation), 
biologiques (adhésion et colonisation) ou encore associés à une activité biologique (diffusion et 
adsorption d’enzymes exocellulaires, ). En terme descriptif, cette étape réactionnelle est 
traditionnellement simplifiée et réduite à une cinétique d’ordre 1 vis-à-vis de la concentration en 







Avec XS, la teneur en substrats particulaires (gDCO/L), 
 kh, la constante d’hydrolyse de ces substrats (j-1). 
 
Le test de biodégradabilité BMP utilisé dans cette étude ne mesure que les produits gazeux des 
réactions à savoir le dioxyde de carbone, l’hydrogène et le produit final associé à la digestion 
complète de la matière organique biodégradable, le méthane. Les accumulations transitoires possibles 
de métabolites solubles (produits d’hydrolyse, produits de l’acidogénèse) ne sont pas quantifiées. 
Cependant, ce test peut être utilisé pour estimer la constante globale d’hydrolyse kH, à condition que 
l’étape d’hydrolyse soit effectivement l’étape limitante de la réaction mesurée. Dans ce cas, il est 



































Avec PCH4, la concentration en méthane produit (gDCOCH4/L), 
 Y, le rendement observé de conversion du substrat en biomasse (gDCOX/gDCObio), 
 XS,0, la concentration initiale en substrat (gDCO/L), 
 VCH4 (t), le volume de méthane produit au cours du temps (mL /gDCOtotale initiale), 
 VCH4,max, le volume maximal de méthane en fin de test (mL/gDCOtotale initiale). 
 
Les profils cinétiques de production de méthane obtenus pour trois boues différentes A, B et C (deux 
échantillons C2 et C3) sont représentés sur la Figure 4. Ces boues présentent les caractéristiques 
détaillées dans le Tableau 1. Sont tracés les volumes cumulés de méthane VCH4 (mL/gDCO totale 
initiale) en fonction du temps t. Pour chaque expérience, si la réaction est considérée limitée par 
l’hydrolyse des substrats particulaires, la cinétique de production de méthane peut être décrite par 
l’équation 9. Une approximation est cependant nécessaire concernant le rendement de conversion de 
substrat en biomasse Y. En toute rigueur, celui-ci varie au cours du test, au fil de la croissance puis du 
décès des micro-organismes et donc doit influencer la cinétique de production de méthane. 
Néanmoins, ce rendement est très faible et ces variations peuvent être négligées (Sanders, 2000). La 
cinétique de production de méthane est donc directement dépendante d’une constante d’hydrolyse 

























Figure 4. Cinétiques de production de méthane pour différentes boues activées (Test BMP) pour les 




Les valeurs de ces paramètres ont été estimées pour chaque jeu de données expérimentales (voir 
Tableau 2). Les cinétiques de production de méthane ainsi simulées sont tracées sur la Figure 4 (ligne 
continue). Compte tenu de l’erreur expérimentale inhérente à chaque test, les valeurs simulées sont 
comparables aux valeurs expérimentales. Ce résultat suggère que l’hypothèse de la limitation par la 
réaction d’hydrolyse semble fondée. Il est à noter que lors des essais, aucune accumulation 
d’hydrogène n’a été détectée. La population bactérienne hydrogénophile méthanogène semble, quant à 
elle, effectivement limitée par le flux d’hydrogène produit suite à l’hydrolyse des polysaccharides 
essentiellement. 
Les constantes d’hydrolyse sont semblables entre les essais. Leurs valeurs sont comprises entre 0,11 et 
0,13 j-1 soit une différence de ± 9 %. Elles sont aussi assez proches de celles trouvées dans la 
littérature et mesurées sur des boues secondaires ou primaires (tableau 2). Le volume maximal de 
méthane, quant à lui, est très différent d’une boue à l’autre, puisqu’il varie de 112 à 191 mL 
CH4/gDCO. Par conséquent, la vitesse de dégradation est directement proportionnelle à la teneur en 
DCO bio-disponible Xbio des boues. En d’autres termes, globalement la nature chimique des 
molécules hydrolysables resterait similaire d’une boue à l’autre, seule leurs concentrations 
changeraient, fonction de l’historique de « construction » de ces agrégats biologiques.  
 
Tableau 2. Valeurs des paramètres des cinétiques d’hydrolyse d’échantillons de boue 




KH (j-1) 0,13 0,12 0,11 0,11 0,17 – 0,6 0,25 
VCH4,max(mL/gDCO) 112 135 173 191   
Xbio (%) 32 38 49 54   
(1) Ghosh (1981), Vavilin et al. (2008) (2) Vavilin et al. (1996) Siegrist et al. (2002) 
 
3.4. Fractionnement biochimique de la matière organique constitutive 
 
Une meilleure compréhension du caractère biodégradable et réfractaire de la matière organique passe 
par une caractérisation plus fine de la composition de ces boues. Cette approche est complémentaire 
de la précédente. 
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En effet, la teneur en matière organique telle que mesurée habituellement (MVS) n’est pas un critère 
discriminant comme le montre la Figure 5. Sur cette figure, a été placé l’ensemble des valeurs Xbio en 
fonction du ratio MVS/MES de la boue. Aucune relation n’apparaît clairement, en particulier 
concernant l’augmentation de la teneur en DCO bio-disponible avec la teneur en matière organique. 
Ce constat a également été fait par Bougrier et al. (2008) à partir de 5 boues secondaires.  
 
Par conséquent, la proportion de matière organique dans les boues n’est pas un critère discriminant et 
pertinent pour caractériser la fermentescibilité d’une boue. Cela signifie aussi qu’une fraction très 
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Figure 5. Relation entre la teneur en DCO bio-disponible des boues (Xbio) et la proportion de matière 
organique dans les boues (MVS/MES). 
 
Les molécules organiques constitutives se partagent essentiellement entre les protéines, les 
polysaccharides, les lipides et les substances humiques. Les protéines et les polysaccharides seraient 
les constituants majoritaires des cellules et des substances exo-polymériques (EPS). Les acides 
humiques seraient issus principalement de l’eau usée et leur proportion importante dans les EPS 
résulterait d’un processus d’accumulation.  
Un certain nombre de mesures ont été faites sur les échantillons de boue et sont répertoriées dans le 
Tableau 3. Ces mesures semblent représentatives car elles qualifient plus de 80 % de la DCO totale. 
Outre la somme des erreurs analytiques (5 %), cette différence de DCO est certainement liée aux 
lipides qui n’ont pas été dosés lors de cette étude et qui représentent environ 10 % de la DCO totale 
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(Li et Noike, 1992 ; Hasegawa et al., 2000). Les protéines sont effectivement les molécules 
prédominantes, avec 39 à 56 % de la DCO totale. Ces valeurs sont cohérentes avec celles répertoriées 
dans la littérature qui varient autour de 50 % (Stuckey et Mc Carty, 1978 ; Li et Noike, 1992). Pour la 
boue C, les polysaccharides et les acides humiques ont aussi été mesurés. Ils comptent respectivement 
pour 10 et 15 % de la DCO de la boue. 
 
Le jeu de données, insuffisant en nombre et pour lequel trop d’imprécisions demeurent (âge de boue 
de la station en particulier) ne permet pas d’analyser une éventuelle relation entre cette composition 
biochimique et l’historique de « fabrication » d’une boue. Un panel de boues sur une gamme d’âge de 
boue plus large serait nécessaire.  
  
Tableau 3. Composition biochimique des échantillons de boues 




 (mg/gMVS) % (gDCOt/gDCOtotale) 
Pilote 1 Protéines 1,3 495 47  
Pilote 2 Protéines 1,3 520 -579 39 – 43 
Protéines 1,3 600 - 623 53 – 56  
 
 
44(1)  - 50(2) 
Sucres 1,1 118 - 126 9 – 10 5(2) – 13(1) 
 
C 
Sub.humiques 1,1 203 - 218 15 – 16 17 – 23(3) 
   (1) Bougrier (2005), (2) Li et Noike (1992),  (3) Frolund et al. (1996) : données exprimées en % (g/g MVS) 
 
Des constantes d’hydrolyse pour des protéines ou des polysaccharides associés à des boues primaires 
sont proposés par O’Rourke (1968), Boon (1994) ou encore Lokshina et al. (1999) (cités par Scientific 
and Technical Report ADM1). Elles ont été mesurées directement à partir des évolutions des 
concentrations au cours de tests discontinus ou continus. Elles sont égales  à 0,2 – 0,68 j-1 et 0,2 – 0,58 
j-1  respectivement. Ces valeurs sont pour la plupart supérieures à celles mesurées sur nos échantillons 
de boues secondaires. Il est intéressant de constater que les protéines et les polysaccharides présentent 
une constante d’hydrolyse du même ordre de grandeur. Ceci explique aussi pourquoi précédemment 
une seule réaction d’hydrolyse permet de décrire de manière satisfaisante la cinétique de production 




Néanmoins, ces constituants ne sont pas totalement hydrolysables. Sanders (2001) rapporte que 
seulement 23 à 40 % des protéines d’une boue primaire sont dégradées lors d’un test de digestion en 
condition batch. Wang et al. (2007) montrent aussi pour des granules aérobies développés sur un 
effluent synthétique (acétate de sodium) que seules 50 % des EPS (protéines + polysaccharides) sont 
facilement dégradés. La dégradation de ces EPS n’étant pas accompagnée d’une déstructuration des 
granules, ces EPS difficilement biodégradables seraient directement impliqués  dans la stabilité de la 
structure du floc.  
La compilation de l’ensemble des données disponibles montre que la part des EPS réfractaires générés 
par l’activité microbienne semble importante. Ces EPS sont synthétisées lors du processus de 
floculation. Ainsi Massé et al. (2006) montrent que les boues activées obtenues sur des bioréacteurs à 
membrane à des âges de boues très élevés (60 – 110 j) contiennent moins de bio-polymères ou EPS. 
Ces conditions favoriseraient le développement de bactéries non floculantes ou inhiberaient ce 
mécanisme. Cette réduction de la production d’EPS pourrait expliquer en partie la faible production 
de boue mesurée sur ces procédés. 
Par conséquent, outre les molécules chimiquement réfractaires issues de l’eau usée (acides humiques 
principalement (Massé et al., 2006), protéines ou encore polysaccharides), une partie significative de 
la DCO réfractaire est certainement associée aux EPS (protéines et polysaccharides) produit lors de la 
croissance des micro-organismes au sein du floc et aux débris cellulaires liés à la lyse cellulaires. Ces 
EPS pourraient être aussi étroitement impliquées dans la structure du floc. 
 
Tout ceci suggère que l’état physique de ces constituants agrégés sous forme de particules pourrait 
constituer réellement un frein au processus d’assimilation et que les cinétiques d’hydrolyse mesurées 
seraient l’expression d’un processus de désintégration des particules en polymères solubles. Le 




3.5. Conclusions et voie prospective 
 
La digestion anaérobie des boues secondaires ne permet de transformer qu’une fraction relativement 
limitée de la matière organique en méthane et ce quelles que soient les conditions de production de 
cette boue (eaux usées, âge de boue de l’installation de traitement). Nous avons obtenu, sur un panel 
de boues activées réelles et de pilote de laboratoire, des rendements de biodégradation anaérobie 
variant de 27 à 55 %. La variabilité intra station d’épuration de ces rendements est presque aussi 
importante que la variabilité inter stations d’épuration. Pour une unité de laboratoire dont la variabilité 
est essentiellement due au renouvellement de l’eau usée, le rendement de biodégradation a varié entre 
39 à 51 %. Une modélisation selon ASM1 permet de relier la fraction de DCO biodégradable, à l’âge 
des boues et la teneur en DCO réfractaire initiale. Les points expérimentaux obtenus pour les stations 
d’épuration réelles considérées dans cette étude se positionnent de manière cohérente avec les 
simulations.  
D’un point de vue chimique, un agrégat biologique se compose essentiellement de protéines, de 
polysaccharides et enfin d’acides humiques. Cependant, leur biodisponibilité dépend aussi de leurs 
propriétés physiques au sein de ce floc biologique. En effet, la fraction biodisponible présente une 
constante apparente d’hydrolyse relativement similaire entre les boues secondaires, suggérant que 
cette fraction de DCO suit le même processus physique de mise à disposition pour les bactéries. 
Concernant la DCO résiduelle réfractaire, deux hypothèses non exclusives peuvent être émises : 
- l’accessibilité physique de ces molécules serait très réduite pour une action enzymatique. En 
effet, il est vraisemblable que ces molécules de nature protéique et polysaccharidique constituent 
principalement les substances exo-polymériques synthétisées par les bactéries lors du processus de 
floculation et impliquées dans la structure basale ou « squelette » du floc. Pris dans ce réseau 
organique, les acides humiques, mesurés en proportion importante dans les boues, auraient quant à 
eux pour origine l’eau usée traitée. 
- le potentiel enzymatique des populations bactériennes mésophiles aérobies ou anaérobies 
n’est pas adapté à la nature chimique de ces molécules. Les cibles seraient principalement les 
protéines et les acides humiques. 
A 35 °C, température de consigne des digesteurs mésophiles, aucune solubilisation de la matière 
organique n’est observée, signe apparent de la conservation de l’intégrité de l’agrégat biologique au 
cours du processus de dégradation. Camacho (2001) a montré qu’il est possible d’initier un processus 
de  solubilisation significatif au-delà de 60 °C.  
Sur la base de ce constat, il a été décidé de tester des conditions hyperthermophiles (65 °C). Ce niveau 
de température permettrait d’induire des processus physiques de déstructuration des flocs biologiques 
(désintégration des agrégats, solubilisation) et donc de potentiellement ouvrir l’accès à une matière 
68 
 
organique biodégradable. Parallèlement, il serait aussi envisageable de faire apparaître de nouvelles 
activités hydrolytiques performantes (en particulier protéolytiques), propres à des micro-organismes 
aérobies hyperthermophiles tels que Geobacillus stearothermophilus (Hasegawa et al., 2000 ; Yan et 
al. 2008). 
Ces processus physiques et biologiques ont été étudiés séparément et font l’objet des deux prochains 
chapitres. Le dernier chapitre présente leur mise en œuvre au sein d’un procédé qui couple un réacteur 


















La biodisponibilité de la matière organique organisée sous forme d’agrégats est probablement 
tributaire de mécanismes de déstructuration des flocs et de solubilisation à terme des macromolécules 
les constituant pour l’essentiel. Dans le domaine de température prospecté (65 °C), ces processus sont 
à la fois de nature physicochimique (désorption, rupture de liaison de faible énergie…), enzymatiques 
(hydrolyse de polymères) ou encore associés à l’activité microbienne (décès cellulaire, croissance de 
bactéries thermophiles spécifiques).  
L’enjeu de ce chapitre a été double : 
1) découpler les différents phénomènes pour analyser, quantifier et interpréter uniquement le 
rôle des processus physicochimiques et enzymatiques vis-à-vis de la mise à disposition de la matière 
biodégradable 
2) d’évaluer l’intérêt d’un prétraitement anaérobie hyper-thermophile (65°C) en amont d’un 
digesteur anaérobie. Ce stress thermique est, en effet, proposé dans la littérature dans le but 
d’augmenter les performances des digesteurs de boue à savoir la réduction de la matière organique et 
la production subséquente de méthane (Wang et al., 1997 , Lu et al 2008).   
 
Le chapitre précédent a mis en avant la variabilité de la biodégradabilité intrinsèque des boues 
activées, résultant certainement de la composition des eaux usées traitées et des conditions opératoires 
appliquées sur les stations (nitrification, dénitrification, âge de boue). Par conséquent, pour que les 
résultats soient pertinents et représentatifs, différentes boues secondaires issues d’installations réelles 
ou prélevées à différents moments sur une même station ont été sélectionnées. L’approche 
expérimentale a consisté à réaliser des expérimentations en réacteur fermé non aéré pour ne pas 
induire d’activités biologiques dégradatives. Ce traitement de thermolyse à 65°C a été appliqué sur 
une durée maximale de 150 heures correspondant à la gamme de temps évaluée et/ou préconisée dans 
la littérature (Gavala et al. 2003).  
Ces expériences ont permis de mettre en évidence et de quantifier les processus de déstructuration des 
flocs (analyse granulométrique) et de solubilisation (bilan DCO). Une analyse toute particulière sur les 
activités enzymatiques indigènes a été aussi menée pour positionner leur importance dans le processus 
d’hydrolyse et de solubilisation de la matière, étapes incontournables avant une éventuelle 
assimilation par les micro-organismes.      
Enfin, les mesures de la DCO biodégradable de boues soumis à ce stress thermique ont permis de 
confronter l’état physique de la matière organique (soluble ou solide) et sa biodégradabilité. 
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Les résultats de ce travail ont été synthétisés et discutés sous la forme d’une publication qui est 





La publication est intitulée « Effect of moderate heat pre-treatment before anaerobic activated sludge 
digestion: a biochemical and biophysical characterization». Elle est actuellement soumise au journal 
Water Research. Le Tableau 1-1 présente le détail des références de cette publication. 
 
Tableau 1-1. Références de la publication: Effect of moderate heat pre-treatment before anaerobic 
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Secondary sludge methanisation is interesting to combine both treatment and energy production. 
However, the sludge COD biodegradability is very limited and varies from 29 to 56%. Heat pre-
treatment effect on the COD bioavailability has been widely studied but very few studies concern the 
effect of temperature below 100°C. Here, more insight is brought about the sludge heating at moderate 
temperature (65°C). For this, sludge panel coming from three wastewater plants is used. The soluble 
and particulate fractions are analyzed in terms of biodegradable COD content and biochemical 
composition (proteins, polysaccharides, humic acid like substances). The refractory COD is partially 
identified. Finally, the enzymatic activities of great importance in the hydrolysis process are 
quantified (protease, lipase and α- and β- glucosidases). During heat treatment assays, disintegration 
of the floc, partial solubilisation of the organic matter (19 – 67 %) and of the hydrolytic enzymes are 
observed. The global impact on the physical and biochemical state is consequently great, but without 
increasing the sludge biodegradable COD yield. A relationship between the COD biodegradability and 
its physical and chemical accessibility is proposed and discussed. 
 
KEY-WORDS 
activated sludge; heat pre-treatment; anaerobic digestion; COD solubilisation; enzymatic activities; 




As a consequence of the municipal wastewater treatment directives, larger and larger volumes of 
sewage sludge are generated (about 10 million tons MS/year in Europe; Ginestet, 2002). Obviously, 
several technical solutions for their elimination exist and the choice is motivated by the geographical, 
economical or local context. For instance, in France in 2002, 60% of sludges were intended for 
agricultural spreading, 15% were incinerated and 25% were sent in landfills. In the current renewable 
energy context, the methanisation concept causes a revival interest, although the anaerobic digestion is 
already a widely used method to treat the sewage sludge (Mata-Alvarez et al., 2000). Its principle is to 
convert the sludge carbon into methane and also to combine a sludge stabilisation and an energy 
production. However, this raises the question about the bioavailability of the carbon. Two types of 
sludges are concerned: the primary sludge coming from the settling pre-treatment of the wastewater 
and the secondary sludge or activated sludge, resulting in a great part from the biodegradation 
processes. The activated sludge is known to be much less biodegradable than the primary sludge. The 
biodegradable COD level of a primary sludge is estimated between 60 and 90% (Gavala et al., 2003; 
Kepp and Solheim, 2000). For a secondary sludge, this content is lower and varies from 29 to 56%, 
depending on the biochemical composition of the organic matter and its subsequent physical 
properties (Bougrier et al., 2008; Gavala et al., 2003; Spérandio et al., 2000). Here, only the 
biodegradability of the secondary sludge is analysed and discussed in relation to its chemical 
composition and the floc structure.  
In a digester, the activated sludge must be considered as a pseudo-solid substrate, made of mainly 
proteins, carbohydrates and humic acid like substances (Frohlund et al., 1996). Indeed, the matter is 
organised in aggregates composed by bacteria and ExoPolymeric Substances (EPS), and multivalent 
cations such as silicates, iron oxides and calcium phosphate are involved in flocs (Salhi, 2003). The 
EPS constitute the main organic fraction with 80 - 90 % of the total organic matter whereas the cell 
biomass makes up only for 10- 20 % (Frolund et al., 1996) but this fractionation depends obviously on 
the SRT and the wastewater quality.  
Several studies have shown that EPS take part in forming a gel-like matrix which acts as cement in 
bacterial aggregates (Raszka et al., 2006). EPS are molecules both metabolised by bacteria and 
brought by the cell autolysis and the incoming wastewater (Urbain et al., 1993). Consequently, the 
EPS composition depends on the growth conditions of the sludge flocs and on the wastewater quality. 
Although their biochemical identification is strongly affected by the sample source, extraction 
technique and also analytical method (Ras et al., 2008; Raszka et al., 2006), many data about their 
composition are available. Humic acid like substances, polysaccharides, proteins and nucleic acids 
have been reported as the major EPS compounds in the matrix (Dignac et al., 1998; Frohlund et al., 
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1995; Jahn and Nielsen, 1997; Rideau and Morfaux, 1976).  Wilén et al. (2003) investigated seven 
different full-scale activated sludge treatment plants and found that extracted EPS consist of 45-55% 
proteins, 30-33% humic acids and 10% carbohydrates. The DNA content in the EPS was highly 
variable and constituted about 2-15% of the EPS content in a sludge sample (Raszka et al., 2006). 
Data about their biodegradability are scarce (Zhang and Bishop, 2003) whereas 80-90% of the 
bacteria constitutive materials are generally considered as biodegradable (Daigger and Buttz, 1992; 
Henze et al., 1987). The sludge refractory COD is likely to be composed in great part by these EPS.        
As well known, the solid substrate uptake mechanism is described by a sequence of three steps: firstly 
a macromolecular substrate hydrolysis, then transport of the hydrolysis products into the cell, and 
finally substrate metabolism. The hydrolysis by the extracellular enzymes is often the determining 
stage and limiting process of biological breakdown of the organic matter. The role of the enzymes 
such as proteases, cellulases and lipases in the solubilisation of the sludge matter was underlined by 
Parmar et al. (2001). By adding these three hydrolases to an activated sludge, they noted 30 to 50% of 
solubilisation of the suspended matter. Using an enzymatic pre-treatment (carbohydrase), Barjenbruch 
and Kopplow (2003) observed an improvement of 12% in the Volatile Suspended Solids (VSS) 
anaerobic degradation. Incubation of anaerobically digested biosolids with a formulation containing 
different hydrolytic enzymes enhances the dewaterability of the sludge (Ayol, 2005), showing great 
structure modifications of the aggregates. 
In the digester reaction system, the hydrolytic enzymatic potential can be located both inside the 
activated sludge floc (here the substrate), inside the anaerobic floc (here the active biomass) or diluted 
in the bulk medium. Their availability (or the contact probability between the polymeric substrate and 
the enzyme) is in relation to their localization which is not clearly established. Most of the studies 
concerned aerobic activated sludge and showed the presence of extracellular enzymes associated to 
the EPS extracted from flocs, but their distribution between the cell surface and the EPS is poorly 
known (Cadoret et al., 2002). According to Li and Chróst (2006), 55 to 97% of the enzymatic 
activities are associated with microbial cells in the activated sludge flocs. On the contrary, Frohlund et 
al. (1995) suggest that the exoenzymes  likely accumulated in the EPS matrix and are consequently to 
be considered as an integral part of the EPS matrix and not strictly connected to bacterial outer 
membranes. In all cases, the hydrolytic enzymes are bound to the matrix and consequently, this 
physical state should limit the auto-hydrolysis processes of the constituents of this matrix.  
Consequently, various disintegration techniques strategies were widely studied to force the organic 
matter hydrolysis. These techniques are based on mechanical, electrical, thermal, thermo chemical and 
oxidative treatments. All of them result in the partial solubilisation of the particulate organic matter in 
order to provide a bioavailable carbon source (Liu and Tay, 2001; Weemaes and Verstraete, 1998).  
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Concerning the heat treatment, three temperature ranges were investigated: temperature higher than 
150°C with extended chemical hydrolysis processes, a temperature ranging from 80 to 150°C that 
mainly involves chemical and physical mechanisms (desorption, hydrolysis, cell lysis) and moderate 
temperature less than 80°C, that combines potentially chemical and physical as well as biochemical 
processes such as thermophilic hydrolytic activities.  
At highest temperature, the gel structure of the sludge is broken down and water embedded in flocs is 
released with solutes (Barjenbruch and Kopplow, 2003). Protein denaturation is as well observed (Liu 
and Fang, 2002; Morgan et al.,1990; Neyens et al., 2004). A great resulting COD solubilisation is 
generally observed from 150 °C. In the 150-180°C optimal range, 40 to 60% of COD is solubilised 
and the COD biodegradability of the whole sludge is increased (Bougrier et al., 2008; Neyens and 
Baeyens, 2003). At higher temperature, although the solubilisation is still improved, some refractory 
and inhibitory compounds are built (Li and Noike, 1992).  This heat treatment makes the lipids and 
the carbohydrates more biodegradable whereas the solubilised proteins remain poorly biodegradable 
(Barlindhaug and Odegaard, 1996; Bougrier et al., 2008). At moderate temperature, the heat treatment 
enables only a limited COD solubilisation. From a data compilation, Camacho et al. (2003) show a 
transfer of about 20% of the sludge COD into water for a temperature range of 60–95°C. In this 
condition, the only accessibility of the already biodegradable matter is supposed increasing, since 
there is little change in the sludge molecular chemistry (Paul et al., 2006). However, at such 
temperature level, it may develop adapted hydrolytic enzyme potential. For instance, Hasegawa et al. 
(2000) used a micro-aerobic thermophilic bacteria, Bacillus stearothermophilus, to produce 
extracellular enzymes, efficient at 70°C to solubilise the sludge organic materials and, in such a way, 
to increase the anaerobic COD removal yield. In consequence, some works focused on the effect of 
the secondary sludge pre-treatment around 70°C before its digestion (Climent et al., 2007; Gavala et 
al., 2003; Lu et al., 2008; Skiadas et al., 2005).  
The improvement of the efficiency of a subsequent thermophilic or mesophilic digestion is clearly 
demonstrated by the reduction of the digester hydraulic retention time (Wang et al., 1997), but the 
effect on the biodegradable COD potential is to some extent contradictory. In fact, there are very few 
studies characterising the effect of temperature below 100°C on sludge COD availability (Paul et al., 
2006). 
The objective of this paper is to bring more insight on the biodegradability – physical state 
relationship in order to clarify strategies for sludge methanisation. It is initially supposed that a large 
part of the organic matter is not accessible for enzymes and that the thermophilic enzymatic potential 
could be interesting for the disintegration and the solubilisation of the macromolecules. For this, the 
transformation of the sludge material was analyzed within a heat process of solubilisation. The soluble 
and particulate fractions were analyzed in terms of biodegradable COD content, biochemical 
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composition (proteins, polysaccharides, humic acid like substances). The refractory COD was 
partially identified. Finally, the enzymatic activities of great importance in the hydrolysis process 
were quantified. 
 
MATERIAL AND METHODS 
 
Activated sludge 
The activated sludge came from three different wastewater plants with a settling pretreatment at the 
head. The sludge was consequently strictly secondary one. For the plants A and C, thermolysis assays 
have been done on many sludge samples within several months. Table 1 gives their main global 
characteristics, especially the COD and VSS contents and their Biological Methane Potential (BMP). 
The samples have been concentrated by a simple settling. The resulting concentration is ranging from 
8 to 16 g COD.L-1. 
 
Table 1. Untreated activated sludge samples characteristics. 
.	 	/ A1 A2 B C1 C2 












Wastewater Urban Urban Urban Urban Urban 
[SS] (g.L-1)(2) 6.6 6.9 7.65 9.7 11 
[VSS] (g.L-1)(2) 5.15 4.8 6 7 9.3 
VSS/SS (g.g-1) 0.78 0.69 0.78 0.72 0.84 
COD/VSS (g.g-1) 1.53  1.71 1.87 1.47 1.44 
[COD]total (g.L-1)(2) 7.9 8.2 11.2 10.3 13.4 
[COD] Soluble (g.L-1)(2) 0.11 0.06 0.11 0.02 0.12 
NTK (g.L-1) - - - 0.67 - 
BMP (mLCH4.g-1 
COD)(3) 
108 ± 4 - 138 ± 7 138 ± 4 186 ± 5 
(1) the sludges A and C were sampled several times at month intervals; (2) the concentration are given for the 
sludge after settling - TSS: Total suspended solids; VSS: Volatile suspended solids; COD: Chemical oxygen 







Heat treatment assays 
After collection, sludge were used immediately or let less than 12 h at 4°C.  
Two sludge litters were introduced into a jacketed stirred glass reactor. The temperature was 
maintained at 65°C. Time to put the sludge at this temperature was less than 10 minutes and was 
considered negligible with regard to the thermolysis duration. The medium pH was regulated at 7 by 
NaOH addition. The sludge was mixed at 200 rpm. The top of the reactor was connected to a 
condenser to trap steam produced by the heating of the sludge. The liquid volume remained also 
constant. During the assays, sampling were done to measure the evolution of the VSS, SS, MM, 
soluble and total COD contents and the methane potential of the whole sludge and its soluble and 
particulate fractions.  
 
Anaerobic biodegradability test 
The sludge biodegradable COD content was measured indirectly by its transformation into methane. 
This was done by a Biological Methane Potential (BMP) test at 35ºC. For these tests, 100 mL of 
sludge were used. This volume was in some case previously centrifuged at 4000 g for 10 min to 
perform BMP test on the soluble and SS fractions separately. The sample was added into a 600 mL 
flask containing 10 mL of phosphate buffer (0.5 mol.L-1, pH 6,8) and 10 mL of inoculum. This 
inoculum was coming from a municipal sludge digester and stored in the laboratory to reduce its own 
methane potential. Generally, the methane production from the blank is negligible. The liquid volume 
was adjusted to 400 mL by tap water. Reazurine was finally injected as chemical oxygen detector. The 
pH was controlled and adjustedbetween 7 and 8. The anaerobic atmosphere was obtained by flushing 
the head space with nitrogen. The flasks were then placed at 35°C.  A blank was done in the same 
conditions to take into account the methane coming from the inoculum endogenous activity.  
Biogas production was measured from the pressure increase in the incubation bottles. Methane, 
hydrogen, nitrogen and carbon dioxide contents were analyzed by gas chromatography. The Gas 
Chromatograph was a model HP 5890 equipped with a conductivity detector. The gas compounds 
were separated in a HAYSEP D column with a molecular sieve of 5 Å. The carrier gas was Argon 
with a flow rate of 100 mL.min-1. Injector, oven and detector temperatures were 100, 60, and 140ºC, 
respectively. The pH was measured at the end of each experiment to control that no drastic 
acidification of the medium occurred and stopped the biological reactions. For each test, the 
experiments were made in duplicate. 
The cumulated methane volume was given for a dry gas in standard conditions of temperature (0ºC) 
and pressure (1 atm).  It was divided by the amount COD in the sample. Figure 1 shows typical 
experimental data for soluble, SS fractions and the whole sludge.  The duplicates are repeatable with a 
variation coefficient CV less than 9%.  
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The BMP value divided by 350 mL CH4 gives the COD transformed into methane. The COD balance 
was closed at 4%. The CODmethane is equal to the biodegraded COD. The BMP test is accurate enough 
to estimate the distribution of the sludge biodegradable COD between the soluble and particulate 
matters. Indeed, as shown in Figure 1, the sum of the biodegradable soluble and particulate COD are 






















soluble + particulate 
COD
 
Figure. 1. Biological methane potential for the whole sludge and its Chemical Oxygen Demand 
(COD) fractions (samples from the sludge C2 after 5 hours heat treatment). 
 
Parameter estimation for three fractions solubilisation model 
The model takes into account three fractions: a Rapidly Solubilised COD fraction (RSCOD), a Slowly 
Solubilised COD fraction (SSCOD) and a Non Solubilised COD fraction (NSCOD). COD is 
solubilised either in RSCOD or in SSCOD, by two simultaneous solubilisation processes. First order 
kinetics are assumed for both of them. Specific constant rates, kR and kS  are associated to RSCOD and 
SSCOD respectively.  
Parameter estimation for the three fractions solubilisation model aims at finding RSCOD, SSCOD, 
and NSCOD, as well as kR and kS values. The approach to find the optimal set of parameters is based 
on the minimization of a global criterion, J, expressing the deviation between experimental values and 
simulated values. Simulated values were obtained after integration of the ODE system defining the 
evaluated model. Matlab® ode15s multistep and variable order solver was used to solve the ODE 
problems.  
 
















The criterion takes n experimental measures for each assay. Matlab® nonlinear programming tool 
fmincon was used to solve the minimization problem. Gradients were calculated by finite differencing, 
as well as the Hessian matrix near the solution. Starting points were chosen in the expected range of 
value for each parameter. Several starting points were tested in order to avoid local minimum finding.  
95% confidence intervals of each estimated parameter were calculated from the Hessian-based 
covariance matrix estimation discussed by Marsili-Libelli et al. (2003). 
 
Analytical methods 
The raw sludge and the sludge after heat treatment were characterised by the SS, VSS, MM contents 
(CV < 2.5%) and soluble and total COD concentrations (CV < 5%). In some case, the protein content 
was assessed from the NTK concentration (CV < 2.5%) by considering the conversion factor 6.25 g 
protein.g-1 N.  All these measurements were performed according to Standard Methods (1995).  
 
Size distribution of particles in sludge 
The suspension was characterised by measuring the particle size distribution with a laser granulometer 
(Microsizer 2000 Malvern). The measured particle sizes ranged from 0.02 µm to 2000 µm. In this 
study, the optical index of the dispersant was set to 1.330 which corresponds to its value for water. As 
biological flocs are mainly composed of organic matter, the optical index was set to 1.596 according 
to the work of Lambert et al. (2000). The suspension was sampled from the activated sludge and a 
dilution was done in order to avoid reflocculation likely to occur during the analysis. Results were 
analyzed in terms of volume and number distributions representative of the aggregates and the 
primary particles, respectively. 
 
ExoPolymeric Substances (EPS) quantification  
The solubilised molecules during thermolysis are known to be mainly humic acid like substances, 
proteins and polysaccharides.   
Humic acid like substances were determined using the Modified Lowry method according to Frohlund 
et al., (1995). Humic acids from Fluka were used as the standard.  
The protein measurement was performed using the Bicinchoninic Acid or BCA reagent (Sigma), 
according to Smith et al. (1985). Bovine Serum Albumine (BSA, Sigma) was used as the standard for 
protein quantification.  
Polysaccharide content was measured by the anthrone (Sigma) method (Dreywood, 1946) using 
glucose as the standard. 
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In order to calculate mass balance, proteins and polysaccharides in the initial sludge were measured as 
well. The humic acid like substances has not been evaluated due to large interferences between the 
whole sludge and the colorimetric method. The BCA method does not allow to measure intracellular 
proteins. So, NTK method was preferred. The total protein content was estimated using a conversion 
factor from N to protein of 6.25. 
The COD balance was made on the basis of the following conversion factors: the COD equivalent of 
proteins was determined from measures for six different proteins (data not shown) and was found 
equal to 1.3 ± 0.1 g COD.g-1 protein. For sugar, the factor is 1.14 ± 0.11 g COD.g-1 sugar. For the 
humic acid like substances, the COD measure on the humic acid standard (Fluka) was used. It is equal 
to 1.1 g COD.g-1 humic acids.  
 
Enzyme assays 
Protease activity was measured using the azocaseine as substrate. 200 µL of sample (total, particulate 
or soluble fraction) were added to 800 µL of substrate (0.5% azocaseine in Tris-HCl buffer 20 
mmol.L-1, pH 8). This mixture was incubated 1 hour at 20°C, 35°C or 65°C. 500 µL of trichloroacetic 
acid (TCA 15%) were then added and left for 30 min at room temperature. After centrifugation 
(14000 rpm, 10 min), 200 µL of NaOH 2 mol.L-1 were added to 800 µL of supernatant and the 
absorbance at 440 nm was measured. 
Lipase activity was measured using p-NitroPhenol Palmitate (pNPP, Sigma) as substrate. A stock 
solution of p-NPP 20 mM in isopropanol was diluted (1:20) in Tris-HCl buffer 20 mM pH 8 
(containing 0.1% gum Arabic and 0.4% Triton X-100). Soluble assay absorbance was measured 
continuously for 10 minutes at 410 nm (Gessesse et al., 2003). Particulate assays were incubated in 
larger volumes and sampled every 10 minutes. After centrifugation, resulting supernatants were 
measured at 410 nm.  
The α and β-glucosidase activities were measured using respectively p-nitrophenyl-α(or β)-D-
glucopyranoside as substrate. The substrate was prepared at 0.5% in Tris-HCl buffer 20 mmol.L-1, pH 
7.2. 8 mL of substrate solution, 12 mL of buffer and 20 mL of particulate or soluble fraction of sludge 
were mixed (150 rpm). 2.5 mL samples were picked every 2 min for 10 minutes. The reaction was 
stopped (100°C, 5 min), the sample was centrifuged and the absorbance was measured at 410 nm. 
All absorbance measurements were undertaken with a Miltron Roy recordable spectrophotometer 





Three types of activated sludge are used in this study. These activated sludges are sampled from plants 
equipped by a primary settling unit and thus are considered as secondary sludges. For two of them, 
two samples taken at different times are considered. These sludges are concentrated about twice by 
settling and then submitted to a batch Thermal Treatment (ThT) performed at 65°C during 150 h. The 
objective of this study is to get more insights on the processes involved during this batch ThT. A 
special attention is paid on the relation between thermal COD solubilisation, enzymatic activities and 
biodegradation capacities. In order to reach these objectives, various complementary physical and 
biochemical characterisations were performed on the sludges from different origins when they are 
submitted to the heat treatment at 65°C.  
 
The particulate matter disintegration and its solubilisation  
Sludge characteristics are given in Table 1. Initially, the organic matter is in the particulate form as 
bacterial flocs. The Figure 2A presents the time course of SS, VSS and MSS of the sludge C2 when 
submitted to 65 °C. Similar results were obtained for all the sludges. The SS and VSS contents 
decrease with time, rapidly in the first hours and then more slowly. This VSS content drop suggests a 
transfer of the organic matter into the water phase as this will be shown below with COD data. In 
parallel, the particulate mineral matter concentration remains relatively constant. Consequently, the 
floc mineral content increases from 15 to 30 %. This was as well observed by Camacho (2001). The 
modification of the physical structure of the flocs is analyzed through of its size distribution using a 
nanosizer. From the distributions shown in Figure 2B, it can be seen that the size of the flocs tends to 
decrease but not immediately. Indeed, the volume distribution of particles size stays similar within the 
first hours. The median diameter d50 is constant around 50 – 55 µm and the frequency of the small 
flocs is similar as well with 99% of the particles having a diameter less than 10 µm. However at 150 
h, the floc volume distribution is greatly affected by the high reduction of the 40 – 200 µm particles 
fraction and the increase of both the less than 40 µm particles and the 200 – 400 µm particles 
fractions, highlighting a long-term disintegration and a coagulation process. This raises the question 












Figure 2. Typical profile of organic matter solubilization during the thermal treatment at 65°C – case 
of the sample C2: (A) time  of the Suspended Solids (SS ♦) , Volatile Suspended Solids (VSS ), 
Mineral Matter (MM ) and total COD (•) concentrations, (B) floc size by volume at 0h (♦), 5h () 
and 150h () and floc size distribution by  frequency  at 0h (), 5h () and 150h (∆). 
 
These drastic physical modifications of the aggregates are accompanied by a significant release of 
soluble organic matter into the water phase which is assessed by COD measurement in the liquid 
phase. The total COD concentration remains constant. Therefore, no significant biomineralisation and 
volatilisation processes occur during these heat treatment assays. Figure 3 presents the time course of 
the COD solubilisation yields obtained for five assays performed on the three different sludges (A, B, 
C).  COD solubilisation occurs for all the sludges but in very different proportions, ranging from 19 to 
67 %. At the same short time (about 1-2 hours), the COD yields are here globally higher than the ones 
found by Camacho et al. (2003) and Murillo Murillo (2004) at 60°C or Hasegawa et al. (2000) at 
70°C. Their solubilisation yield was respectively between 10 and 20% (expressed in % TOC) and 
20% (expressed in % VSS).  
 
However, whatever the sludge, the solubilisation process evolves along two steps: a quick release of 
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Figure 3. COD solubilisation yield for all the assays. 
 
Regarding the kinetic aspects, a COD fractionation into three compartments is proposed for the 
solubilised COD potential: a Rapidly Solubilised COD fraction (RSCOD), a Slowly Solubilised COD 
fraction (SSCOD) and a Non Solubilised COD fraction (NSCOD). These fractions are characterised 
by a specific solubilisation rate constant. The solubilisation kinetic is assumed to be dependent on the 
remaining solubilised COD according to an order equal to 1.  
An identification of these fractions and their kinetic constants has been made for all the assays. For the 
sludge A, the duration of the heat treatment assays was too short (less than 24 h for sample A2 and 50 
h for sample A1) to identify the slowly solubilised COD. Moreover, from the kinetics profile, their 
SSCOD fractions seem to be very small.  
Table 2 gives the values obtained. As shown for the sludge C1 in Figure 3, the three fractions model 
describes correctly the experimental solubilisation kinetics. Each sludge presents a specific 
fractionation. The RSCOD, the SSCOD and the NSCOD are ranging from 19 to 36 %, 19 to 31 % and 
41 to 81 % respectively. The solubilisation kinetics constants for RSCOD (kr) and SSCOD (ks) are 





Table 2. Parameter values for a three fractions solubilisation process. 
Sludge kr (h-1) RSCOD (%)(1) ks (h-1) SSCOD (%)(2) NSCOD (%)(3) 
A1 0.78 ± 0.13 32 ± 0.5 - - 68 
A2 n.i.(4) 19 - - 81 
B 6 ± 2 35 ± 1.5 0.05 ± 0.002 19 ± 1 46 
C1 2.1 ± 1.5 36 ± 4  0.01 ± 0.005 23 ± 4 41 
C2 0.9 ± 0.28 23 ± 1 0.012 ± 0.005 31 ± 1 46 
(1) RSCOD: the rapidly solubilised COD, (2) SSCOD: the slowly solubilised COD (3) NSCOD: the non 
solubilised COD, (4) n.i: non identifiable.  
 
The biochemical composition of the solubilised COD and the distribution of the hydrolytic 
enzymatic potential 








0 20 40 60 80 100 120 140 160




















Proteins Sugars Humic acid like substances
 
Figure 4. Soluble exopolymeric substances concentrations for the assay C1 during the heat treatment. 
The protein concentration was expressed in mg eq. BSA.g-1 initial COD, the sugar concentration was 
expressed in mg eq. glucose.g-1 initial COD and the humic acid like substance concentration was 
expressed in mg eq. humic acid.g-1 initial COD, 
 
In Figure 4, concentrations of proteins, humic acid like substances and polysaccharides are plotted 
versus the time of thermal treatment at 65°C. Similarly to what is observed for the solubilisation of 
COD, a rapid solubilisation of both proteins, humic acid like substances and polysaccharides 
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(expressed in mg/g initial COD) occurs during the earlier stage of the heat treatment. After 2 hours at 
65°C, their solubilisation goes on but more slowly until the stopping of the experiment. At the end of 
the assay, respectively 32 and 27% of sugars and proteins present in the initial sludge were 
solubilised. The concentration of the estimated biochemical substances is similar to the one of the  
soluble COD (Figure 3, sludge C1).  
A COD balance on the soluble organic matter was attempted by using the corresponding conversion 
factor (see section Material and Methods). The rapidly solubilised fraction (obtained after 2 h) is made 
of 37 ± 2% proteins (g COD.g-1 soluble COD), 14 ± 7% humic acid like substances (g COD.g-1 
soluble COD) and 8 ± 1% sugars (g COD.g-1 soluble COD). This shows the major solubilisation of 
protein during the earlier phase of the batch thermal treatment. Sugars, proteins and humic acid like 
substances represent here 59% of the solubilised COD. 
At the end of the assay, the total solubilised COD is composed by 35 ± 1% proteins, 24 ± 1% humic 
acid like substances and 7 ± 1% sugars. The part of the humic acid like substances increased whereas 
the sugar and protein fractions remained constant. The sum of their COD concentration gives 66% of 
the solubilised COD. 35 to 40% of the soluble COD are thus not identified. This gap certainly results 
from both the presence of others molecules, such as organic acids, lipids, ADN, etc..and from some 
method bias. Indeed, for instance, the COD equivalence for humic acid like substances is considered 
equal to the one obtained using a pure commercial humic acid. Therefore, these biochemical data must 
be considered as qualitative information.  
This protein solubilisation could be accompanied by an active hydrolytic enzymes release. In its 
native state, sludge owns an intrinsic enzymatic potential that may be directly involved in the 
macromolecule hydrolysis. Four enzymes activities have been examined at 20, 35 and 65°C (initial 
sludge, methanisation process and heat pre-treatment temperatures): protease, lipase and α- and β-
glucosidases. Obviously, all the activities are found initially in the particulate fraction. This activity is 
increased by a factor from 4 to 7 when the temperature increases from 20 to 65°C, showing essentially 
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Figure. 5. Solubilisation of the protease activity measured at 20, 35 and 65 °C during the heat  
      treatment assay C1. 
However, the effect of an exposition to 65 °C upon enzymatic activities is different according to the 
considered enzymes. All the measured activities are rapidly solubilised during the first ten hours and 
can be considered as then relatively stable, as shown in Figure 5 for the protease activity. Residual 
activity obtained after stabilisation and their distribution between the flocs and the liquid medium are 
given for the four enzymes in Table 3. 
 
Table 3. Residual activities measured respectively in the particulate and soluble fraction after 
stabilisation. The activities were expressed in % of the total initial activity measured at the same 
temperature before heat treatment. 
Activity measurement 
temperature  
Protease Lipase α-glucosidase β-glucosidase 
 Part. Sol. Total Part. Sol. Total Part. Sol. Total Part. Sol. Total 
35°C 12.7 13.5 26.2 11.2 3.0 14.2 0 54.8 54.8 26.2 46.5 72.7 
65°C 6.5 9.4 15.9 8.6 4.1 12.7 0.5 32.3 32.8 15.5 28.2 43.7 
Part: particulate fraction ; Sol: soluble fraction ; nd: non determined 
 
The mesophilic (35°C) and thermophilic (65°C) protease activities are more strongly inactivated by 
heat treatment. However the residual activity is highly solubilised. 
Lipase is the most sensible to the temperature. Total residual activity after stabilisation is lower than 
15% and a low solubilisation is noted.  
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Around 55 and 32% respectively at 35 and 65°C of α-glucosidase activity are conserved after the heat 
treatment. Surprisingly, the total residual activity is located in the soluble fraction. 
β-glucosidase seems the most resistant to thermal treatment. As for the other studied enzymes, a 
solubilisation of its activity is induced. 
As general result, the mesophilic and thermophilic residual activities are respectively 26% and 16% 
for protease, 14% and 13% for lipase, 55% and 32% for α-glucosidase, 73% and 44% for β-
glucosidase. So, a great denaturation is observed for enzymes initially active at 35°C or at 65°C, and 
the residual thermostable activities are highly solubilised. They seem to be integrant part of the EPS 
compounds since rapidly solubilised with the extracellular proteins. This released enzymatic potential 
could make some of the matrix macromolecules accessible.  
 
 
The anaerobic biodegradability 
BMP tests at 35 °C were performed to follow the kinetic of biodegradation and above all to get the 
maximal COD biodegradation capacity (called Maximal Biodegradability, MB). This value is then 
obtained through the value of the maximal methane production and for a mesophilic anaerobic sludge. 
Table 4 gives the results obtained on the sludges A, B and C, in function of the thermal treatment 
duration.  
 
Table 4. Evolution of the global COD removal yield (%) with the heat treatment duration. 
 Heat treatment duration (h) 
Sludge 0 2 5 24 50 72 150 
A1 31 30 32 - - - - 
B 39 - 40 39 38 39 - 
C1 39 37 36 - - 40 42 
C2 54 - 56 - 52 - 53 
 
A first point that should be underlined concerns the variation of the value of the initial MB, i.e. the 
MB obtained for sludge before the thermal treatment. This initial MB varies highly from 31 to 54 % 









Figure. 6. Biodegradable COD fractionation along the heat treatment (A) and soluble and particulate 
      fractions biodegradability (B) (assay C1). 
 
For one of the assay (sludge C1), the biodegradability of both soluble and particulate fractions is 
measured at different times of ThT. Results are given in Figure 6. Even if the total biodegradable 
COD remains constant around 40%, its repartition between the liquid and the solid phases drastically 
changes with the ThT time (Figure 6A). The part of soluble biodegradable COD (% g.g-1 
biodegradable COD) increases with the COD solubilisation and, of course, the fraction of the 
particulate biodegradable COD decreases (% g.g-1 biodegradable COD). At the end of the assay, 80 % 
of the biodegradable COD is in the soluble form.  
As shown on Figure 6B, the particulate COD is poorly biodegradable (MB around 20%).  On the other 
hand, the solubilised COD is mainly biodegradable (MB of 66 – 75%). About 25 to 35% of the 
solubilised COD is refractory. Its composition is 63 ± 6% of proteins, 14  ± 2% of polysaccharides 
and 27 ± 3 % of humic acid like substances. The sum gives 104 ±  11%.  As taking into account the 
standard deviation, these molecules are the main compounds of the soluble persistent COD.  
 
DISCUSSION 
Anaerobic digestion is widely used to stabilize sewage sludge but the biodegradation efficiency is 
limited and should be increased if the recovery of energy is targeted. If ThT at high temperature has 
been proved to induce a sludge hydrolysis, increasing the biodegradability, results on the effect of 
ThT at low temperature around 65°C are both scarce and not so clear. The approach here combined 
both physical and biochemical characterisation of the sludge in order to analyse, through a thermal 





The impact of a moderate heat treatment on the sludge COD bioavailability  
Sludge heating always induces an organic matter solubilisation. The solubilisation magnitude is very 
changing within the sludge panel and a same sludge sampling as well. But the solubilisation kinetics 
profiles are similar, resulting from two mechanisms. The first one is responsible for a rapid transfer of 
the COD to the water phase (20 – 35 % of the total COD). The kinetics constant that characterises this 
process is estimated to 1 – 6 h-1. Camacho (2001) found a similar value of 1.2 h-1 at 60°C.  
Firstly, the heat supply causes certainly the rapid disruption of a large part of the weak energy links, 
desorbing floc materials. Wang et al. (1988) and Camacho (2001) measured the activation energy 
associated to this first solubilisation mechanism and found 550 - 680 kJ.mol-1 (in the 60 – 100°C 
range). This activation energy is very high, suggesting that numerous low energy binding between 
molecules might be evolved in this desorption process (ionic: 60 - 100 kJ.mol-1; hydrogen: 10 – 40 
kJ.mol-1; hydrophobic: 20 – 30 kJ.mol-1; Van der Waals: 2 - 4 kJ.mol-1). The biochemical composition 
of the solubilised COD (protein / humic acid / sugar: 63 / 24 / 13) is relatively close to the EPS 
composition of a sludge (Wilén et al., 2003). It is interesting to remark that the release of theses 
materials of the EPS matrix do not cause in parallel the floc fragmentation as shown by the 
granulometric measures. This confirms that a large part of the floc organic matter is only sorbed and is 
not or a little involved in its backbone. The apparent stability of the floc structure seems to be 
associated to strong interactions between molecules and ions. Indeed, no mineral elements 
solubilisation is observed as demonstrated by the increase of the MSS/SS ratio. Unsolubilised 
macromolecules have certainly an overall binding energy, involving a large number of ionic 
functional groups, that may be higher than the one of several C-C like covalent bond (Neyens et al., 
2004).  
A second slowly and long term solubilisation mechanism is then observed (20 – 30% of the total 
COD). The solubilisation kinetic constants are ranging from 0.01 to 0.05 h-1. Camacho (2001) 
measured 0.09 h-1 from a 24 h assay at 60°C. These values are close to the magnitude order actually 
considered for the sludge decay in thermophilic conditions (Vogelaar et al., 2003). This includes both 
the cell lysis and the slow EPS hydrolysis. Such a heat treatment could initiate a long term 
denaturation of the proteins and a activate thermophilic hydrolytic enzymes deactivation. Indeed, a 
significant thermostable enzymes pool is measured, both inside the floc and in the liquid medium. 
Subsequent re-arrangement of the particulate structure is observed, especially an increase of the size 
of the remaining flocs.  
Despite these drastic physical and biochemical modifications, the total biodegradable COD content 
remains constant whatever the heat treatment duration and whatever the initial sludge biodegradability 
(31 to 54 %, g.g-1 COD). This result is contrary to the one obtained by Gavala et al. (2003) on one 
secondary sludge heated at 70 °C. Indeed they found an increase of 26% of the methane potential of 
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the sludge estimated with a 35°C mesophilic inoculum. However, they measured no increase with a 
55°C thermophilic inoculum. This is surprising because it is widely known that the difference between 
the thermophilic and mesophilic bacteria consortium is focused on their specific growth rate and not 
on their substrates uptake capabilities.  
During such a heat treatment, the desorption of the organic matter, the rapid solubilisation of the 
thermophilic hydrolytic enzymes and the long term disintegration of the flocs cause until 80 % of the 
release of the sludge biodegradable material into the medium, but without an increase of the total 
COD biodegradable content. It is important to point out that 25 to 35% of the solubilised COD 
remains refractory whereas the accessibility for enzymatic reactions is not supposed to be limited and 
the supernatant is enriched in different hydrolytic enzymes. As a conclusion, more than the bio-
accessibility of the aggregate biodegradable COD, the chemical nature of the matrix compounds 
seems to be the real limit to the sludge digestion. Contrary to the temperature higher than 150°C, the 
temperature around 65°C does not affect the chemistry of the macromolecules. Therefore, such a pre-
treatment before sludge methanisation does not increase the biodegradable organic matter content and 
also brings few industrial interests.     
 
The COD solubilisation potential: a sludge biodegradability fingerprint ? 
The solubilised COD potential may be considered as one sludge physical and chemical property. 
Experimental data show a very wide variability of this parameter for sludges coming from different 
plants or even for a sludge coming from the same plant, but sampling at different times. This property 
is compared to the sludge COD bioavailability. For this, the COD biodegradation yield is plotted 
versus the COD solubilisation yield (Figure 7). The point at the solubilised COD yield equal to zero 
corresponds to the COD biodegradability of the particulate fraction measured for the sludge C1 (about 
20%, Figure 6B). This represents a hypothetical sludge made of COD that could not be solubilised at 
65°C.   
More important the solubilised COD potential is, higher the maximal COD biological removal yield 
is. A linear relationship may be used. Bougrier et al. (2008) found similar relationships but at higher 
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Figure 7. Relationship between the COD biodegradation yield and the solubilised COD yield   
      obtained at 65 °C after 150 heures 
 
Here, sludge is supposed to be fractioned into two types of organic matter: solubilised and not 
solubilised. The ratio of these two fractions depends on the history of the sludge. The wastewater 
composition and the operating plant conditions, especially the sludge retention time, lead to a specific 
content of sorbed materials and to a specific physiological microbial state mainly acting on EPS and 
bacteria content. They make respectively the rapidly and slowly solubilised COD. The remaining 
COD corresponds to a pseudo-solid or gel-like organic matrix, very stable and low bioavailable. Its 
composition is mainly made of metabolised polymers. From the assumptions, the following 


















with ηCOD, fraction of total biodegradable COD with respect to the total COD (%), 
        ηSs, fraction of biodegradable soluble COD with respect to the soluble COD (%), 
        ηXs, fraction of biodegradable particulate with respect to the particulate COD (%), 
        SCOD, the solubilisable COD potential (g.g-1 total COD), 
       XCOD, the unsolubilisable COD potential (g.g-1 total COD). 
 
For all the experiment points in Figure 7, it is supposed that the solubilisation yield measured at the 
end of the previous assays is close to the COD solubilisation potential. From the slope of the linear 
92 
 
relationship (0.46), ηSs is calculated at 66% that is closed to the biodegradability found for this 
fraction. Even if more assays on a wider range of sludge are necessary, such a fractionation of the 
biodegradable COD into solubilised and not solubilised COD may explain the apparent variability of 
the sludge COD removal yield. Any floc would be made of a similar backbone, poorly biodegradable 
(around 20 %), with organic matter weakly bound and highly biodegradable (essentially intracellular 
and sorbed materials). It could be interesting to rely these solubilised fractions to the operational plant 




This study highlights the physical and biochemical processes evolved within a moderate heat sludge 
pretreatment (65°C) in relation to the organic matter bioavailability : 
- a great COD solubilisation, rapid within the first hours then very slow, is observed but the yield is 
very dependent on the sludge quality (20 to 60%). The solubilised COD is mainly composed of 
proteins and humic acid like substances. 
- A floc disintegration and particles coagulation occur at long term as a consequence of the hydrolytic 
processes.  
-  The sludge hydrolytic enzymes pool (protease, lipase and glycosidases) is highly denatured and 
released partially into the bulk medium. A fraction of residual enzyme activity is thermostable. This 
activity may be responsible for the slightly release of COD during the long term treatment assay. 
- The COD and enzyme solubilisation and floc disintegration do not change the biodegradable COD 
availability. For one of the sludges, the solubilised refractory COD is given on COD basis: 63 ± 6% of 
proteins, 14  ± 2% of polysaccharides and 27 ± 3% of humic acid like substances.  
- A relationship between the COD biodegradation yield and the COD solubilisation yield is proposed 
based on a fractionation of the biodegradable COD. Any sludge COD could be fractioned into a heat 
stable solid matrix (20% biodegradable) and a heat soluble organic matter (65–75% biodegradable). 
The proportion of each fraction would result from the activated sludge operating conditions.     
 
Moderate heat pre-treatment is totally inefficient to increase the biodegradable COD yield of a 
secondary sludge. The process of solubilisation in this range of temperature involves organic 
molecules already easily accessible for enzymes inside the floc matrix. The processes here analysed at 
65°C occur certainly in the thermophilic digester fed with raw sludge. Although interesting, 
biochemical composition results must be considered carefully and only as qualitative information. The 
quantification methods especially applied to suspended solids samples still raise numerous analytical 
interferences and limitations. More understanding about the chemistry of the remaining refractory 
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organic matter should be helpful to identify the enzymatic activities necessary to make these 
molecules biodegradable.   
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4.3. Conclusions et perspectives 
 
Cette étude a permis de mettre en évidence les processus physiques et enzymatiques que subit un 
agrégat biologique lorsque celui-ci est soumis à un stress thermique et ce sur une durée significative 
(jusqu’à 150 h). Lors de ces tests, la température de consigne 65 °C modifie fortement l’état physique 
de la matière organique agrégée sous la forme d’une particule «poreuse ». En premier lieu, une 
solubilisation significative mais excessivement variable d’une boue à l’autre est observée (19 à 67 %). 
A titre de comparaison, les rendements de solubilisation obtenus sont reportés sur le diagramme du 
rendement de solubilisation de la matière organique en fonction de la température proposés par 
Camacho et al. 2001(Figure 8). Les mesures de constantes de solubilisation indiquent la mise en jeu 
de processus à la fois de désorption (rapides) et d’hydrolyse (lents), ces derniers étant certainement 
favorisés par la mobilisation d’enzymes hydrolytiques initialement piégées dans la matrice exo-
polymérique. Une solubilisation significative de l’activité enzymatique hydrolytique (protéase, 
lipases, glucosidases) est en effet observée, bien que parallèlement une perte d’activité enzymatique 
est globalement mesurée (bactéries indigènes essentiellement mésophiles). 
Au niveau de l’agrégat, des processus de désintégration et de coagulation sont aussi observés mais ils 
ne sont pas immédiats et n’apparaissent qu’après des durées de stress thermique importantes (150 h).  
Tout ceci souligne la forte cohésion des flocs biologiques, compte tenu de l’intensité du stress imposé.  
 
Malgré cette mise à disposition forcée de la matière organique, la proportion de DCO biodégradable 
reste identique. La matière organique bio-disponible d’un floc correspond aux molécules faiblement 
liées à la matrice organique et qui se retrouvent en majorité (80 %) dans une fraction dite 
solubilisable. Ces molécules sont accessibles aux attaques enzymatiques au sein même du floc. Ainsi, 
il a été montré que cette relation directe entre DCO biodégradable et DCO solubilisable pouvait être 
généralisée et constitue une caractéristique de la boue. Il n’a pas été possible de relier ce caractère 
solubilisable à la nature de la DCO et à l’historique de « fabrication » des boues (âge de boue, fraction 
inerte de l’eau usée). Cependant, il a été proposé un modèle descriptif simple d’un floc bactérien 
- une fraction basale principalement constituée d’EPS difficilement biodégradables (80 
% de la DCO)  et constituant le squelette d’un floc. Wang et al.  (2007) ont montré 
sur des granules aérobies que 75 % des EPS étaient biodégradables et que malgré leur 
dégradation, les granules conservaient leur intégrité physique.  
- Une fraction solubilisable concentrant la DCO biodégradable (80 %) via l’adsorption 
d’entités moléculaires ou colloïdales ou la synthèse d’EPS biodégradables. Ces EPS, 
comme le suggèrent Wang et al. (2007), constitueraient une réserve métabolique exo-




Une partie importante de la DCO réfractaire est solubilisée lors du stress thermique (34 % dans le cas 
étudié). Cette DCO se compose de 63 ± 6% of protéines, 14  ± 2% de polysaccharides et 27 ± 3% 
d’acides. Cela signifie que le caractère réfractaire de la DCO n’est pas seulement lié à une 
accessibilité très limitée mais aussi à la nature chimique des bio-polymères synthétisés  (protéines, 
polysaccharides) ou accumulés (acides humiques).  Les caractéristiques des boues des bioréacteurs à 
membrane pour des âges de boue pouvant atteindre 110 j (Pollice et al, 2004 ; Spérandio et Espinosa,  
2008) montrent qu’il est possible d’atteindre des productions de boue extrêmement faibles voire 
nulles. Spérandio et Espinoza (2008) proposent pour l’expliquer de considérer qu’une partie de la 
fraction dite inerte de l’eau usée puisse être très lentement biodégradable. Une description plus fine de 
la synthèse des EPS et de leur biodégradabilité semble cependant nécessaire pour réussir à décrire et 
prévoir les productions de boue à fort âge de boue.  Dans de tels systèmes, la réduction de la 
production de boue s’accompagne d’une solubilisation importante des sels initialement présents dans 
les flocs (50 %) et d’une défloculation ou d’une floculation réduite. Cette déstructuration serait donc 
associée à des processus physiques et biologiques très lents, signe de l’extrême stabilité d’une fraction 





















Figure 8. Diagramme du rendement de solubilisation de la matière organique en fonction de 
la température (D’après Camacho et al. 2001). 
 
L’augmentation potentielle de la biodégradation de la matière organique d’une boue nécessite non 
seulement de déstructurer une fraction très stable du floc qui pourrait emprisonner des molécules 
intrinsèquement biodégradables, mais aussi d’introduire de nouvelles capacités hydrolytiques (en 
particulier protéolytiques compte tenu de la prédominance des protéines) vis-à-vis de bio-polymères 
solubilisés mais non assimilables par une population bactérienne anaérobie mésophile. 
Au cours de la dernière décennie, une véritable attention a été accordée aux nouvelles fonctions 
hydrolytiques exercées par les bactéries hyper-thermophiles aérobies. Ces bactéries appartiennent au 
genre Thermophilic Bacillus sp. (Kim et al., 2002 ; Yan et al, 2008). Les travaux de Sakai et al. 
(2000) et Shiota et al. (2002) ont mis en évidence la capacité de ces bactéries à réaliser l’oxydation 
complète de boues secondaires en combinant un système boue activée conventionnel avec un réacteur 
aérobie thermophile (65 °C, TSH = 1 jour). Hasegawa et al. (2000) et Miah et al. (2005) ont proposé 
d’utiliser ces capacités hydrolytiques pour pré-hydrolyser une boue secondaire avant sa digestion afin 
d’augmenter la production de méthane.    
Nous avons choisi d’explorer la voie aérobie hyper-thermophile pour estimer sa potentialité, dans un 
premier temps sans objectif de transformation de la DCO biodégradable en méthane. Cette question 
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L’augmentation potentielle de la biodégradation de la matière organique d’une boue nécessite non 
seulement de déstructurer une fraction très stable du floc qui pourrait emprisonner des molécules 
intrinsèquement biodégradables, mais aussi d’introduire de nouvelles capacités hydrolytiques (en 
particulier protéolytiques compte-tenu de la prédominance des protéines) vis-à-vis de bio-polymères 
solubilisés mais non assimilables par une population bactérienne anaérobie mésophile. 
Au cours de la dernière décennie, une véritable attention a été accordée aux nouvelles fonctions 
hydrolytiques exercées par les bactéries hyper-thermophiles aérobies. Ces bactéries appartiennent au 
genre Thermophilic bacillus sp. (Kim et al., 2002 ; Yan et al, 2008). Les travaux de Sakai et al. (2000) 
et Shiota et al. (2002) ont mis en évidence la capacité de ces bactéries à réaliser l’oxydation complète 
de boues secondaires en combinant un système boue activée conventionnel avec un réacteur aérobie 
thermophile (65 °C, TSH = 1 jour). Hasegawa et al. (2000) et Miah et al. (2005) ont proposé d’utiliser 
ces capacités hydrolytiques pour pré-hydrolyser une boue secondaire avant sa digestion afin 
d’augmenter la production de méthane.    
Nous avons choisi d’explorer la voie aérobie hyper-thermophile pour estimer sa potentialité, dans un 
premier temps sans objectif de transformation de la DCO biodégradable en méthane. Pour cela, nous 
avons réalisé des tests de traitement thermique à 65 °C mais cette fois-ci en condition aérobie afin de 
visualiser une activité biologique correspondante (hyper thermophile). Ces tests ont été réalisés sur 
des boues provenant de stations d’épuration réelles et de pilotes de laboratoire. Les cinétiques de 
dégradation de la DCO, les évolutions de l’activité respirométrique et enfin la dynamique de la 
composition microbiologique ont été analysées et comparées pour mieux comprendre l’apparition et le 
développement des bactéries thermophiles aérobies. L’originalité de ce travail réside dans l’utilisation 
d’outils de biologie moléculaire (puce à ADN). Celui-ci a été réalisé par le laboratoire d’Ecologie 
Microbienne de l’université de Lyon I.  






La publication est intitulée « Microarray Monitoring and Respirometric Activity of Bacterial 
Communities During Thermal Treatment of Activated Sludge ». Elle est  actuellement soumise au 
journal Chemosphere Research. Le Tableau 1-1 présente le détail des références de cette publication. 
 
Tableau 1-1. Référence de la publication: Microarray Monitoring and Respirometric Activity of 
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Sludge minimisation or reduction is currently one of the challenges in biological wastewater 
treatment. Though anaerobic digestion plays a key role in this reduction, the degradation yield 
together with the biodegradation kinetics should be increased. Various sludge pretreatments have been 
proposed as strategies to reach these objectives. Among them, sludge thermal pretreatment at around 
65°C was described as a promising technology. The enhancement in the biodegradation activity due to 
the selection of thermophilic hydrolytic bacteria was suspected but further experiments are needed to 
demonstrate the specific role of these bacteria on sludge. In this study, concentrated activated sludge 
grown at 20°C was submitted to a thermal treatment at 65°C. The originality of the work was to 
demonstrate the suitability of a polyphasic approach based on the correlation between information 
relative to kinetics (COD, VSS), microbial activities (measurements of the oxygen uptake rate (OUR) 
by respirometry) and molecular microbiology (16S rRNA-based microarray monitoring of bacterial 
communities) to explore and characterize the mechanisms involved in the thermal process of sludge 
treatment. The bacterial activity fell down at a very low level after 13 h of treatment at 65°C and up to 
60 h, but then, significantly increased as measured at 85 h. In parallel to this decrease of activity, a 
drastic shift occurred in the bacterial community structure. Indeed, during the thermal pretreatment, 
thermophilic bacteria (mainly related to genera Paenibacillus and Bacillus) were selected. However, in 
a process point of view, these newly selected bacteria must be set up in a thermophilic aerobic reactor 




Biological processes are an effective way of treating wastewater, but one of its major drawbacks is the 
increasing volume of waste sludge produced as a result of the expansion of wastewater treatment and 
stringent environmental regulations. In Europe, disposal of these by-products are subject to legal and 
social constraints, and may account for up to 60% of total plant operating costs. Hence, searching for 
the best suitable and sustainable process for sludge mass reduction is currently one of the major 
challenges in biological wastewater treatment, in terms of environmental and economic issues (Banat 
et al., 2000; Neyens and Baeyens, 2003; Neyens et al., 2004; Mannan et al., 2005; Paul et al., 2006a).  
Among biological treatments, sludge anaerobic digestion is a mature process that is frequently 
the most cost-effective, due to the high energy recovery and its limited environmental impact. 
However, its organic matter degradation efficiency remains limited. Hydrolysis is the rate-limiting 
step in this sludge degradation process. In order to increase or accelerate the biodegradation various 
technological solutions have been tested. Among them, sludge pretreatments such as biological, 
thermal, electric, mechanical, or oxidative processes, placed prior to or coupled with the anaerobic 
digestion, have been proposed. High temperature (> 100°C) treatment has been extensively studied 
(Ødegaard, 2004), and has proved to be efficient but its principal disadvantage is that it requires 
complex and expensive installations. In contrast, processes functioning at lower temperatures 
(<100°C), which could represent a low cost alternative, have not been very considered yet. Recent 
studies have concluded that thermal pretreatment at 95°C coupled with activated sludge led to a 
significant sludge reduction, equivalent to that of a traditional anaerobic digestion (about 40 to 50%) 
(Camacho et al., 2005; Eskicioglu et al., 2006; Paul et al., 2006b). An increase in sludge reduction 
efficiency could also be obtained by an aerobic or microaerophilic pretreatment at 65°C (Hasegawa et 
al., 2000; Sakai et al., 2000; Skiadas et al., 2005). In that case, it has been hypothesised that the 
organic matter solubilization and/or degradation was achieved by microorganisms specifically 
developed in thermal treatment at 65°C. In the work of Hasegawa et al. (2000), a thermophilic 
bacteria, Bacillus stearothermophilus, isolated from a mixture of a manure compost and a sewage 
sludge, was capable, in batch cultures, of solubilizing organic sludge due to production of 
extracellular hydrolytic enzymes. However, to our point of view, it was not demonstrated in this work 
that a net increase of the intrinsic biodegradability of sludge was achieved. 
Temperature has a strong influence on individual bacterial species selection as well as on the overall 
bacterial diversity supported by a wastewater treatment reactor (Konopka et al., 1999; LaPara et al., 
2000a; LaPara et al., 2000b). LaPara et al. (2001) revealed a decline of the efficiency of soluble COD 
removal from a pharmaceutical wastewater at 60°C demonstrating that aerobic biological wastewater 
treatment at elevated temperatures could have adverse effects on process performance. Climent et al.  
(2007) applied a thermal treatment to secondary sludge at 70°C during 9, 24, 48 and 72 h before 
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anaerobic digestion. Increase in methane production was obtained for all the tested durations except 
for 72h, with the highest methane production increase observed for the shortest duration (9 h). Again, 
the enhancement in the biological activity of some thermophilic hydrolytic bacteria was suspected but 
not demonstrated. 
An important issue in the extent of thermophilic sludge degradation is the development of acclimated, 
mixed bacterial communities. Though critical information regarding the growth of thermophilic 
bacteria can be found in the literature for pure cultures, data on bacterial communities involved in 
thermal sludge reduction are scarce. (Hasegawa et al., 2000; LaPara et al., 2000a, c; Sakai et al., 
2000; LaPara et al., 2001; Yan et al., 2008). Furthermore, for a better comprehension of the 
mechanisms involved, the microbial community characterisation must be linked to the degradation 
activities associated with the process.  
Over the last two decades, numerous cultivation-independent techniques have been developed 
to analyze bacterial community structures without the inherent biases of cultivation. Molecular 
techniques have permitted a considerably more detailed and accurate characterization of microbial 
communities in complex environments. Among them, the PCR-based fingerprinting methods have 
been largely used, such as denaturing gel gradient electrophoresis (DGGE; Muyzer et al., 1993), 
terminal fragment length polymorphism (T-RFLP; Liu et al., 1997) and single strand conformation 
polymorphism (SSCP; Zumstein et al., 2000). These fingerprinting methods represent valuable tools 
to obtain a picture of the community structure or a rapid comparison of bacterial communities in 
various environmental conditions, but do not provide a direct identification of individual bacterial 
populations. Sequencing of 16S rRNA gene clone libraries is more accurate for the identification of 
bacteria present in a given environmental sample (Dunbar et al., 2002), but is time consuming, 
expensive and biased by the preferential cloning of the most abundant 16S rRNA sequences. 
More recently, the development of high-throughput molecular techniques demonstrated theirs 
potentials for bacterial community characterization, constituting a new promising step for bacterial 
diversity monitoring. Besides, Desantis et al. (2007) showed that microarray targeting a broad 
bacterial diversity could reveal greater diversity than the one observed by the cloning-sequencing 
method. However, the microarrays developed so far mainly focus on functional bacterial groups like 
nitrifyiers (Kelly et al., 2005), diazotrophs (Jenkins et al., 2004), methanotrophs (Stralis-Pavese et al., 
2004), ammonia-oxidizers (Adamczyk et al., 2003), sulphate-reducers (Loy et al., 2004) and pollutant 
biodegraders (Koizumi et al., 2002; Bonch-Osmolovskaya et al., 2003), or on single taxonomic 
groups e.g. the Rhodocyclales (Loy et al., 2005), Cyanobacteria (Castiglioni et al., 2004) and 
Alphaproteobacteria (Sanguin et al., 2006b). Little has been done to explore the whole bacterial 
diversity using a microarray approach (DeSantis et al., 2005; Brodie et al., 2006; Palmer et al., 2006; 
Sanguin et al., 2006a; Demaneche et al., 2008).  
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To gain some insight into the microbiological aspects of the thermophilic (65°C) sludge pre-
treatment process, a 16S rRNA-based microarray (phylochip) exploring a broad bacterial diversity 
was applied to the monitoring of bacterial communities implied in this process. Furthermore, this 
high-throughput technology would allow the detection of the possible shifts occurring in the bacterial 
community structure due to the thermal stress. This molecular approach was combined to the 
evaluation of the bacterial oxidative activity estimated by the microbial oxygen consumption 
(Spérandio and Paul, 2000). The identification of bacteria observed at 65°C and the determination of 
their activity could be correlated to kinetics data to determine if the process selected thermophilic 
bacteria with a greater hydrolysis capacity. We proposed here an original polyphasic approach to 
better understand the biological mechanisms occurring during sludge thermal pretreatment at 65°C, 
especially in a microbiological point of view, combining molecular characterization of bacterial 
community dynamics, macroscopic investigation of their activity by respirometric measurements, and 





Origin of activated sludge samples 
 Activated sludge was sampled at the lab scale activated sludge pilot plant composed of an aerated 
reactor (26 L), followed by a circular clarifier (4 L). This lab scale activated sludge pilot plant was fed 
with primary settled domestic wastewater from the Toulouse urban network (France), at a constant 
flow rate of 36 L.d-1. The sludge retention time (SRT) was 8 days and the suspended solid (SS) 
concentration in the biological reactor was around 2000 mg.L-1. The sludge content in Volatil 
Suspended Solids is equal to 0.86 (gVSS/gSS). Two sludges (noted A and C) coming from full scale 
plants were tested as well.  
The sludge biodegradability was estimated in mesophilic condition by a Biological Methane Potential 
test (BMP). This test is detailed in Perez et al. (2009). As demonstrated by Ekama et al. (2007), the 
sludge biodegradable COD is assumed to be the same in aerobic and anaerobic mesophilic conditions.  
 
Pilot process and experimental set-up 
In order to study the influence of thermal treatment on activated sludge, batch experiments were 
carried out on activated sludge. The thermal reactor was a 10-liters fully mixed glass reactor, 
mechanically stirred (100 rpm) with a four blade Rushton type stirrer. The heating device (jacket) 
allowed raising the sludge temperature to 65°C in 15 minutes. Micro-aeration (oxygen concentration 
less than 0.5 mg O2.L-1) was performed by injecting air through a Tygon tube full of holes. To avoid 
evaporation, the gas in the outlet of the reactor flowed through a Peltier effect condenser. The volume 
of liquid was measured at the beginning of the experiment and at each time where sampling was 
performed to quantify the residual evaporation and thus make the required volume correction. 
After thickening of the sludge sampled from the lab-scale activated sludge plant, sludge COD 
concentration reached 8000 mg.L-1. This sludge coming from the activated sludge tank was divided in 
two parts placed into the control reactor (running at room temperature) and in the thermal reactor 
(running at 65°C). Each experiment was run during 85 hours. 
 
Respirometry 
The effect of the thermal treatment on the activity of the microbial community sludge was 
determined by respirometry. The activity of the heterotrophic biomass was determined by measuring 
the maximum heterotrophic oxygen uptake rate (OURmax) using a sequential closed respirometer. The 
principle and the device is detailed in Spérandio and Paul (2000). Here, the OUR measurements were 
done at 49.7°C ± 0.3 °C. This temperature was chosen because the probe used for dissolved oxygen 
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measurement cannot be used at higher values. The pH was regulated at 7.00 ± 0.04 by addition of 
NaOH solution (1% (w/v)).  
The sludge samples (1.2 L) were collected in the thermal reactor and put in the 2 L reactor for 
respiratory measurements. Steady states (in terms of endogenous respiration and constant temperature 
in the reactor) were obtained in few hours (less than 2 hours). Being in steady state, an external carbon 
solution (acetic acid, propionic acid, ethanol and glucose) was added in the reactor in order to reach 
100 mg C.L-1 of reactor. This added concentration was chosen much higher than the Ks values for 
these substances in order to avoid the microbial kinetics limitation. The use of a mixture of various 
external carbon sources ensured to measure the total heterotrophic activity. The  OUR was monitored 
to determine the initial OUR (OURHi) and the maximum OUR (OURHmax) and (Figure 1):  
- OURHi, defined as the initial value of the oxygen uptake rate, was determined in steady state 
just before the addition of the carbon source solution  
- OURHmax was defined as the maximum value of the oxygen uptake rate obtained just after the 
addition of the carbon source 
 
 
Figure 1. A typical respirometric curve: the oxygen uptake rate (OUR) versus time during a 
respirometric assay for the control sludge (T0) at 50°C and pH regulated at 7.0 ± 0.04. Temperature is 
indicated by the dot line and OUR by the grey triangle. Arrow indicates the addition of the external 




Chemical analysis  
Total suspended solids (TSS), volatil suspended solids (VSS), and chemical oxygen demand (COD) 
were analysed according to the Standards Methods (AWWA, 1999) . 
 
Genomic DNA extraction form bacterial strains and sludge samples 
The reference strains (Table 1) were grown on LB (Luria_Bertani) plates at 37°C overnight. For 
genomic DNA extraction, an isolated colony of each reference strain was transferred in 100 µl sterile 
water in an eppendorf tube, heated at 95°C for 5 min and then transferred in ice for 5 min. 
Sludge samples (100 ml) were collected from the thermal or control reactor and centrifuged at 
4000 rpm for 15 min. Pellets were resuspended in NaCl 0.9 % and centrifuged at 4000 rpm for 15 
min. This washing step was repeated twice. Then, pellets were resuspended in a lysis buffer (120 mM 
sodium phosphate buffer, 5% SDS, pH 8) and homogenized by vortexing. The samples were sonicated 
1 min at half maximum power. After sonication, 200 µl of the solution were pipetted for DNA 
extraction using the QIAamp DNA Stool extraction kit (QIAGEN, Courtaboeuf, France) according to 
the manufacturer instructions.  
 
Table 1. Strains used in this study 
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PCR amplification of 16S rRNA genes 
The 16S rRNA genes from reference strains and sludge DNA samples were amplified using the 
bacterial universal primers pA (5’-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3’) and pH’ (5’-
AAGGAGGTGATCCAGCCGCA-3’) (Bruce et al., 1992) to obtain representative 16S rRNA gene 
amplicons (1.5 kb) of the total community. The forward primer pA was modified with the T7 
promoter site (5’- TAATACGACTCACTATAG-3’) at the 5’end, which enabled T7 RNA polymerase 
mediated in vitro transcription using the PCR products as templates. 
For reference strains, PCR reaction mixture (50 µl) contained 1× reaction buffer, each primer 
at 0.5 µM, 1.5 mM MgCl2, 50 µM of each dNTP, 1µl genomic DNA and 5U of Taq DNA polymerase 
(Invitrogen, Cergy Pontoise, France). For activated sludge samples, PCR reaction mixture (50 µl) 
contained 1× reaction buffer, each primer at 0.5 µM, 1.5 mM MgCl2, 50 µM of each dNTP, 15 ng of 
environmental DNA, 0.025 mg/ml of T4 Gene 32 (Roche Applied Science, Meylan, France) and 
1.25U of Taq Expand High Fidelity (Roche Applied Science). Thermal cycling was carried out with a 
denaturation step of 94°C for 3 min, 35 cycles with 45 s denaturation at 94°C, 45 s annealing at 55°C, 
90 s elongation at 72°C, and a final elongation step for 7 min at 72°C. PCR products were purified 
through a QIAquick PCR purification column (QIAGEN) according to manufacturer instructions. 




Fluorescence labelling of PCR products, manufacturing and processing of 16S rDNA-based 
microarrays, hybridization, scanning and image analyses of microarrays were performed as previously 
described. Each activated sludge sample (T0, T13, T41, T60, T85 and Tn85) was analyzed using two 
microarray units located on different slides. Microarray data filtration and normalization were 
conducted with the R statistical computing environment (http://www.r-project.org) as previously 
described.  
Strain hybridization data were displayed using GeneSpring GX 9.0 
(http://www.chem.agilent.com/). Comparison of microarray results for activated sludge samples was 
carried out on the normalized intensity signals by principal component analysis (PCA) using the 
package ade4 (http://pbil.univ-lyon1.fr/ADE-4/) for R, or by hierarchical cluster analysis using R. The 
PCA was performed using the covariance matrix and the hierarchical cluster analysis was based on 
Ward’s method. The probes EUB338 and EUB342 (positive controls) were removed for multivariate 







Tests were made on many sludge samples coming from full scale plants and laboratory pilots. Table 2 
gathers together all the data. The part of oxidised COD at 65 °C is very changing between the sludge 
samples and is ranging from 19 to 40 %. The COD removal yield is always less than the maximal 
sludge biodegradability. A detailed kinetic of COD consumption is illustrated in figure 2. 
 
Table 2. COD removal yield for the aerobic thermal test compared to the mesophilic 
sludge biodegradability 
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It concerns the sludge pilot. In the thermal reactor, the total COD concentration decreased rapidely 
within the first twenty hours and then remains relatively constant up to the end of the test (85 h). This 
decrease is meaningful since no COD degradation is observed for the control test (sludge, aerated at 
20 °C). A great foaming is observed during the thermal test and is correlated to a massive protein 
release into water (data not shown). The proteins are indeed known as foaming agents. This 
experiment was used to analyse the correlation between COD oxidation, global bacterial activity 
(OUR) and molecular microbiology structure.  
 
Activity measurement by respirometry 
The effect of temperature on the respiratory activity in both thermal and control sludge was determined 
by measuring the oxygen uptake rate (OUR). Sludge samples (1.2 L) were taken after 13 hours (T13), 
60 hours (T60) and 85 hours (T85) of thermal treatment at 65°C, T0 corresponding to the control 
point, i.e. the sludge coming from the activated sludge tank (8 days STR).  
The time-course profiles of the OUR of each sludge sample are shown on Figure 3 (time zero 
corresponded to the addition of the external carbon source in the broths).  
 
Figure 3. Dynamic profiles of the oxygen uptake rate (OUR) measured by respirometry respectively 
before and after the addition of an external carbon source on activated sludge samples taken after 13 
(black square), 60 (white diamond) and 85 hours (black cross) thermal treatment at 65°C (samples 




The response to the addition of the external carbon source was rapidly observed for both the 
control and the T13 samples. Conversely, for T60 and T85, no rapid increase in OUR was observed 
after the carbon addition. The obtained OURHi values were 4 mg O2.L-1.h-1 in the control sample (T0) 
and 13 mg O2.L-1.h-1, 3.3 mg O2.L-1.h-1 and 8.3 mg O2.L-1.h-1 in the sludge samples after 13 hours, 60 
hours and 85 hours of thermal treatment respectively. Considering that OURHi was not null, the 
OURHmax equal to the OURHi meant that an excess of substrate was already present before the addition 
of the external carbon source. This excess of substrate was due to an organic matter release during the 
thermal treatment. It was verified that no inhibition phenomenon occurred by the released compounds 
(acetate inhibition assays, data not shown). 
In the control sample (T0), the measured OURHi was weak (4 mg O2.L-1.h-1) and the obtained 
OURHmax was high (35 mg O2.L-1.h-1). This showed that substrate limitation occurred before the carbon 
addition and that the bacteria population was quite active in the sludge at 50°C starting the thermal 
treatment. The difference between OURHi and OURHmax, just after the carbon addition, was 
proportional to the bacteria activity. In the control sample, the slightly slower increase in OUR just 
after the carbon addition (30 minutes) can be explained by a necessary adaptation of the bacteria to the 
new higher temperature inducing a delay in the metabolic response.  
After 13 hours treatment at 65°C, OURHi increased (13 mg O2.L-1.h-1) and the obtained 
OURHmax was slightly decreased compared to the control value (28 mg O2.L-1.h-1). This indicated that a 
large part of the bacteria population was still potentially active but the release of organic matter in the 
medium reduced the substrate limitation leading to a higher OURHi..  
At T60, both values of OURHi and OURHmax were very weak (3.3 mg O2.L-1.h-1) showing a 
drastic reduction (near 90%) in the bacterial activity. Nevertheless, a low bacterial activity still 
remained after 60 hours thermal treatment at 65°C. OURHi being equal to OURHmax, a relative excess 
of organic substrate was present before the carbon addition.  
At T85, both OURHi and OURHmax values were still equal but the increase in the OURHmax 
value (8.3 mg O2.L-1.h-1 i.e. more than 2 times higher at T85 compared to T60) suggested an adaptation 
and/or a preferential growth of thermophilic populations  
 
Bacterial community structure in control sludge 
Bacterial community structures in control and thermal reactors were characterized by 16S rRNA 
microarray analysis. Four classes of hybridization intensity - i.e., less than 2.4 × 10-3 relative 
fluorescent units (RFU), 2.4 × 10-3 to 5.6 × 10-3 RFU, 5.6 × 10-3 to 1.4 × 10-2 RFU, and more than 1.4 
× 10-2 RFU - were defined based on the quartiles of the normalized hybridization intensities from all 
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environmental samples (data not shown). These four classes were subsequently used to contrast the 
various hybridization intensity levels recorded in the present study and especially to define from slight 
to low to moderate to strong intensity levels, respectively.  
Microarray characterization of bacterial community structure revealed major taxonomic groups 
in the control sludge at T0 and Tn85 (Table S2). Phylum-probes yielding strong signal intensities 
targeted the Betaproteobacteria (Beta1 to Beta4, BONE23Am, BET940) and the Alphaproteobacteria 
(Alpha683 and Alpha685). Strong to moderate signal intensities were also observed for specific 
clusters of Planctomycetes (Plancto4-mA and Plancto4-mB, Plancto12) and Bacteroidetes (CFB562A, 
CFB562C, Flavo2). Other well-known major taxonomic groups, such as the Actinobacteria, the 
Chloroflexi and the Cyanobacteria were characterized by moderate to low intensity levels. Among 
Betaproteobacteria, the specific probes targeting ammonium oxidizing bacteria (Nso1225b, Nit1B 
and Nit1C) yielded strong intensity levels. Likewise, specific probes of bacteria affiliated to 
Polaromonas (Pola1), Dechloromonas (Dechlo2) and Thiomonas (Thiomo1) yielded moderate to 
strong intensity levels. In a lesser extent, hybridization results revealed the presence of well-known 
Betaproteobacteria, such as bacteria belonging to the Comamonadaceae but also to Ralstonia and 
Herbaspirillum genera. The Alphaproteobacteria, second major phylum represented, was 
characterized by the prevalence of a large diversity of bacteria belonging to the Rhizobiales 
(Rhizo157, Rzbc1247, Rgal157, Rhi, B6-603, Brady4, Phyllo1 and Xan) and the Acetobacteraceae 
(Acidocella1, Aci1, Acdp821). It is to be noted that one probe targeting bacteria affiliated to Cowdria 
genus (Cow1) yielded also strong hybridization signals. Several other taxonomic groups belonging to 
Proteobacteria phylum were also represented in the control sludge, i.e Gammaproteobacteria 
belonging to Pseudomonas genus (Pseu1 and PseuD), and Enterobacteriales (Entero1 and Entero2), 
as well as Deltaproteobacteria belonging to Polyangium genus (Pola1).  
Microarray monitoring of bacterial community structure in the control sludge (T0 and Tn85) 
was analyzed by Principal Component Analysis (PCA). Results showed slight modifications of 
bacterial community structure during the time. Indeed, after 85 hours at 20°C, the modifications 
observed in the bacterial community structure were principally due to a decrease of the relative 
abundance of the Alphaproteobacteria (ALPHA683) and Betaproteobacteria (BET940, Beta1, Beta3, 
Nit1C, Condem2, Dechlo2, Raltaiw1) and an increase of Planctomycetes (Plancto9, Plancto12, 
Plancto4-mB, PLA46), Chloroflexi (CFX109), Actinobacteria (HGC664-m), as well as 
Proteobacteria affiliated to Pseudomonas and Hyphomicrobium genera.  
 
Bacterial community structure in thermal sludge 
PCA and hierarchical cluster analysis clearly distinguished between the bacterial community 
structures present at each sampling time in thermal reactor (Figure 4). Control and thermal sludge 
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bacterial communities were well separated along the first PCA axis, which explained as much as 68% 
of the total variability (Figure 4A). Roughly, probes targeting Betaproteobacteria, Alphaproteobacteria 
and Planctomycetes, highly contributed to control sludge hybridization patterns, whereas probes 
targeting Firmicutes (mainly Bacillus and Paenibacillus genera) contributed to the thermal sludge 
patterns (Figure 4B). 
PCA of hybridization patterns corresponding to T0 and T13 showed a clear separation between 
the two samples (86% of the total variability along the first axis), revealing drastic modifications in 
the bacterial community structure after the first 13 hours at 65°C. These modifications were due to a 
strong decrease of hybridization signal intensities, until a lack of hybridization signal, for the probes 
mainly targeting Betaproteobacteria, such as ammonium oxidizing bacteria and bacteria affiliated to 
Dechloromonas and Thiomonas genera, but also Deltaproteobacteria (Polyangium genus) and 
bacteria belonging to the Bacteroidetes, Flavobacteria and Planctomycetes. Parallel to the decrease in 
the abundance of several taxonomic groups, PCA analysis revealed the high increase of Firmicutes 
relative abundance in the thermal sludge T13, which were no detected before, and in a lesser extent 
the increase of Alphaproteobacteria belonging to the Rhizobiales, Acetobacteraceae and Cowdria 
genera. However, no significant modification was observed for the global relative abundance of 
Betaproteobacteria and Alphaproteobacteria.  
After 41 and 60 hours, results followed a similar trend as the one observed at T13, but few 
modifications occurred between T41 and T60. The major differences with T13 were the strong 
increase of Firmicutes relative abundance with the detection of bacteria affiliated to Paenibacillus 
genus, and the intensification of the Proteobacteria decrease. 
The major modifications of the bacterial community structure occurred during the last hours of 
the experiment (T85) (Figure 4A and 4C). The Firmicutes relative abundance continued to 
dramatically increase whereas the large taxonomic diversity initially present in the control sludge 
decreased (Figure 4B). In addition, bacterial community at T85 was characterized by a sudden 
decrease of hybridization signals of probes targeting major bacterial groups, such as the 
Betaproteobacteria and Alphaproteobacteria, Chloroflexi and Actinobacteria, which remained 
relatively constant from T0 to T60. It is also important to notice that a large number of probes yielded 
hybridization signals for all the samples (T0, T13, T41, T60, Tn85) except for T85. In contrast, 
hybridization results for T85 revealed the detection of specific bacterial populations that were not 
detected before. These newly detected bacterial groups mainly belong to the Bacilli class, with a large 
diversity of Paenibacillus, Bacillus and Lactobacillus, for which specific probes yielded strong 
hybridization signals. Surprisingly, relative high hybridization signals were observed for probes 
targeting less-known thermophilic bacterial groups, i.e. Rhizobiales, some unidentified 
Betaproteobacteria, and bacteria belonging to Achromatium and Pseudomonas genera. Besides, 
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bacterial groups displaying weak to slight hybridization signals, belonging to Clostridi (Clostridium 
and Megasphaera genera), Deltaproteobacteria (Desulfacinum, Desulfobacter and 
Thermodesulforhabdus genera), clusters of uncharacterized Epsilonproteobacteria, and Deinoccocus-
Thermus were also specifically detected in the T85 sample. 
 
Figure 4. Microarray hybridisation pattern analysis of bacterial communities from control (T0 and 
Tn85) and thermal (T13, T41, T60, T85) sludge performed by PCA (A and B) and hierachical cluster 
analysis (C). The three replicates on the first slide are indicated by the letters a to c, and those on the 
second slide are indicated by the letters d to f. For PCA, samples are shown in panel A and positive 




Probe set reliability for the monitoring of Bacilli community  
Regarding the importance of Bacilli in this study, a large diversity of bacterial strains belonging to 
Bacilli (Table 1), mostly Paenibacillus sp., was hybridised to specify the experimental hybridisation 
patterns of microarray probes characterizing the thermal Bacilli community. Bacilli strain 
hybridization results confirmed the reliability of Paenibacillus- and Bacillus-specific probes (from 
phyla to genus level) (Figure 5), and only few non Bacilli-specific probes displayed cross 
hybridizations with the strains tested.  
 
Figure 5. Microarray hybridization patterns of Bacilli strains. Hybridization patterns were displayed 
using the GeneSpring software. In essence, a value of 0.1 indicates strong normalized hybridization 
signal intensities (RFU) and 0.05 the intermediate. Color coding is indicated on the side bar. * indicate 
non Bacilli-specific probes, but displaying WMM < 1.5. From Noc1 to Hyme3, non Bacilli-specific 
probes showing non specific hybridization (WMM > 1.5) according the hybridization specificity 
threshold defined in Sanguin et al. (in prep). 
 
Strain hybridisation results suggested the potential of Bacilli-specific probe set to precisely 
identify in a complex environment strains belonging to B. cereus, B. subtilis, and P. azotofixans, as 
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well as to different groups of species according the hybridization pattern, i.e. P. polymyxa / P. 
thiaminolyticus group, P. polymyxa / P.  peroriae group, P. lentimorbus / P. thiaminolyticus group, 
and P.  macerans / P. lentimorbus / P. thiaminolyticus group. Regarding the non-specific 
hybridization, it appeared that positive hybridisation signals observed in activated sludge samples (see 
above) for probes targeting Thermodesulforhabdus and Achromatium and some Rhizobacteriaceae 
could be due to cross hybridisation with Paenibacillus strains belonging to P. polymyxa, P.  






A batch mode was chosen to follow the dynamic changes of the bacterial community submitted to a 
higher temperature during the degradation of activated sludge. The originality of the present work dealt 
with the use of complementary approaches to investigate both the activity and the structure of the 
bacterial community during a thermal pretreatment (65°C) in comparison with a control experiment 
(ambient temperature degradation, 20°C).  
 
COD removal and respirometry 
Using mass balances, 20 % of the total organic matter was removed in 85 hours in the thermal reactor 
(65°C) whereas no significant degradation is observed for the control reactor (20 °C) during the same 
period. As a response to the thermal stress, a great part of the biodegradable COD (40 %) is oxidised. 
A dynamic analysis of the global heterotrophic activity loss is given by the OURmax measurement and 
the calculation of the ratio OURHmax / OURHmax, control. The evolution of the ratio OURHmax / OURHmax, 
control is plotted in Figure 6.   
 
Figure 6. Evolution of the OURHmax / OURHi ratio during the thermal treatment. 
 
In parallel to the COD oxidation, a high decrease of the global biological activity occurs. Indeed, the 
OUR measured between T13 to T60 indicated that the heterotrophic activity highly decreased for 
prolonged exposure to temperature value in the thermophilic range. At T60, only 12 % of the initial 
heterotrophic activity was remaining. The majority of the mesophilic heterotrophic bacteria initially 
detected in the sludge was rapidely inactivated by temperature. At T85, a significant increase of the 
OURHmax / OURHmax, control was measured  from 12 to 29 %. This result suggested an adaptation and/or 
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a preferential growth of thermophilic populations, but after at least 60 h. Therefore, within the first 
twenty hours, the mesophilic bacteria are responsible for the COD biodegradation and supply high 
energetic needs induced by the thermal stress. However, little by little, the temperature had a lethal 
effect on a significant part of the mesophilic bacterial community, parallel to the survival or the 
development of a minority of thermorphilic bacteria. Finally, the emergent population might grow on 
the remaining biodegradable COD..  
 
Bacterial community structure 
Bacterial community monitoring using a phylochip approach revealed important modifications in the 
bacterial community structure during the first hours at 65°C (between T0 and T13) but also mainly 
after 60 hours, which are in agreement with the dynamic of the respirometric responses. PCA and 
hierarchical cluster analysis of microarray data allowed the differentiation between the bacterial 
community structures at the different sampling times, particularly between T85 and the others. 
Activated sludge microbial communities have been quite well described by culture dependent- 
and independent- methods and it is generally assumed that Proteobacteria, Bacteroidetes, 
Planctomycetes, Actinobacteria, and Firmicutes are commonly found as the dominant members of the 
community (Wagner and Loy, 2002; Wagner et al., 2002). Among these taxa, Betaproteobacteria are 
considered as a key group in waste water treatment plant (WWTP) (Juretschko et al., 2002; Wagner et 
al., 2002; Eschenhagen et al., 2003; Manefield et al., 2005). Results obtained in this study using a newly 
developed 16S rRNA microarray (Demaneche et al., 2008; Sanguin et al., in prep) also concluded to the 
predominance of the Betaproteobacteria among the control sludge bacterial community, as well as 
members of Alphaproteobacteria, Gammaproteobacteria, Deltaproteobacteria, Bacteroidetes, 
Planctomycetes, Chloroflexi and Actinobacteria.  
No important shift occurred in the bacterial community structure of the control reactor during 
the 85 hours of the experiment. However, slight variations in the hybridization patterns suggested that 
some Planctomycetes, Chloroflexi, Actinobacteria as well as Gammaproteobacteria were more 
represented after 85 hours, whereas the Alphaproteobacteria and Betaproteobacteria were less 
represented. Proteobacteria and particularly Alphaproteobacteria and Gammaproteobacteria are 
often considered r-strategists and should dominate when nutrients are plentiful (Smit et al., 2001). 
After 85 hours, the easily biodegradable substrate in the batch reactor is scarce, and Proteobacteria 
could be partially out competed, whereas Planctomycetes and Chloroflexi should be more adapted to a 
low nutrient environment or may be more resistant to starvation.  
Due to the thermal stress, the sludge bacterial community was strongly disturbed and a new 
bacterial community structure progressively established during the 85 hours of the experiment. After 
13 hours at 65°C, the first modifications occurred and then, the genetic structure of the sludge 
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bacterial community continued to be progressively modified after 41 and 60 hours. However, the 
major modifications occurred during the last hours of the experiment (i.e. between 61 and 85 hours), 
mainly characterized the drastic decrease of a large diversity of taxonomic groups belonging to 
Proteobacteria and the strong increase of the Firmicutes, mainly composed of Paenibacillus. This is 
well correlated to the by 2.5 increase of the global bacterial respirometric activity.  
However, it is to be noted that certain members of Alphaproteobacteria, Betaproteobacteria and 
Gammaproteobacteria remained at high abundance levels. In addition, hybridization results, 
corresponding to the last hours of the thermal treatment, revealed the increase of Deltaproteobacteria 
(Desulfacinum, Desulfobacter and potentially Thermodesulforhabdus) and bacteria affiliated to 
clusters of uncharacterized Epsilonproteobacteria.  
Our results are in agreement with studies carried on different aerobic thermal processes (for 
sludge, wastewater or solid waste treatment), which strongly suggested that high temperatures lead to 
the dominance of bacteria belonging to the Bacillus genus using culture techniques (Shooner and 
Tyagi, 1995; Tiago et al., 2004), or molecular techniques (Dees and Ghiorse, 2001; Kurisu et al., 
2002; Lee et al., 2004). It has been hypothesized that thermo-stable enzymes, including proteases and 
amylases, produced by Bacillus strains, were essential for sludge degradation in aerobic thermal 
processes (Bomio et al., 1989; Kim and Choi, 2002). Furthermore, because of their interesting 
metabolic and enzymatic thermophilic capacities the use of Bacillus strains is becoming a widespread 
technology for the bio-augmentation of wastewater, solid wastes or sludge treatment (Ledent et al., 
1999; Hasegawa et al., 2000; Ivanov et al., 2004; Duran et al., 2006).  
Members of genus Paenibacillus have been isolated from industrial wastewaters (Aguilera et 
al., 2001; Meehan et al., 2001), as well as from a mixed diesel sludge-chromium metal waste 
(Vrdoljak et al., 2005). Furthermore, Simpson et al. (2006) showed an unexpected predominance of 
Paenibacillus-like bacteria in an industrial activated sludge, and suggested that Paenibacillus-like 
bacteria might be a candidate bacterial population responsible for poor biosolids separation. Besides, 
some Paenibacillus spp. have the capacity to degrade complex compounds, including polysaccharides 
(Rivas et al., 2005; Sakai et al., 2005; Takeda et al., 2005) and can also secrete extracellular thermo-
stable and thermo-active enzyme (Finnegan et al., 2004).  However, the study presented here is the 
first report of the dominance of genus Paenibacillus in a thermal sludge bacterial community.  These 
findings strongly suggest that the Firmicutes selected during the sludge thermal treatment have 
potentially high thermophilic degradation capacities. 
Within the test duration (85 h), it was not possible to assess if the hydrolytic capacities of the 
new selected bacteria could extent the sludge COD degradation process over the COD removal yield 
obtained in mesophilic condition (50 %). Indeed, these bacteria grew certainly on the excess of easily 
biodegradable COD released by the cell lysis and the floc exopolymeric matrix. Perez et al. (2009) 
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showed that, at 65 °C, 80 % of the sludge biodegradable COD are solubilised into water. However, in 
the process point of view, regards to our results, a thermal aerobic pre-treatment of sludge is not 
suitable. As this would be operated in chemostat reactor with a short sludge retention time (1 or 2 
days), the high time necessary for acclimation and significant growth make difficult to establish a 
stable concentration of thermophilic active bacteria.  Moreover, a large part of the biodegradable COD 
are directly oxidised by the mesophilic bacteria before their death and/or their inactivation. This 
biodegradable is consequently lost since not transformed into methane in digester. Futher research is 
in progress to test a new configuration coupling a thermophilic aerobic process to a mesophilic 




The present study demonstrated the suitability of a polyphasic approach based on the correlation 
between information relative to kinetics (COD, MVS), microbial activities (measurements of the 
oxygen uptake rate by respirometry) and molecular ecology (16S rRNA-based microarray monitoring 
of bacterial communities) to explore and characterize the mechanisms involved in the thermal process 
of sludge treatments. 
The aerobic thermal process tested here led to a drastic modification of the bacterial community, with 
the establishment of new bacterial populations dominated by Paenibacillus and Bacillus genera. These 
bacteria are known for their thermophilic metabolic capacities, but COD degradation rates and 
respirometry results have brought to the fore that these populations were far from being active in the 
thermal reactor, especially after 85 hours. It thus appeared that a thermal pre-treatment of sludge alone 
could not allow an increase of the sludge COD degradation. Nevertheless, the results observed are 
explained by a critical time necessary for the bacteria to establish and to be active. To optimize the 
process, a solution could consist on coupling a thermophilic micro-aerophilic reactor to a mesophilic 
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5.3. Conclusions et perspectives 
 
La cible à atteindre est une DCO difficilement biodégradable, constituant le squelette du floc. 
Il a été vu que l’apport d’energie sous forme de chaleur ne permettait pas de rompre cet 
édifice stable. Dans ce chapitre, sur la base de travaux de la littérature, nous avons analysé le 
développement indigène d’une flore hyper-thermophile, identifiée comme ayant des capacités 
hydrolytiques vis-à-vis de bio-polymère. Cette analyse a été abordée sous l’angle de la 
biodégradabilité dans un premier temps sans se contraindre à une transformation de la DCO 
hydrolysée et biodégradable en méthane.  
Les résultats majeurs ont montré une lyse rapide de la population aérobie mésophile qui 
compose l’essentiel de la boue activée. Au bout de 60 h, l’activité résiduelle est de l’ordre de 
10 %. Cette lyse cellulaire s’accompagne d’une libération de DCO biodégradable qui est en 
partie oxydée. 40 à 95% de la DCO biodégradable par des bactéries mésophiles sont 
effectivement dégradées. Il est probable que cette oxydation soit l’œuvre des bactéries 
mésophiles elle-mêmes. On parle d’activité cryptique. Le stress thermique appliqué à ces 
bactéries conduit à l’utilisation de cette DCO biodégradable à des fins énergétiques jusqu’à 
épuisement de cette DCO. L’utilisation de techniques de biologie moléculaire a permis de 
suivre la dynamique de la population et de mettre en lumière d’importantes modifications des 
communautés bactériennes et en particulier l’apparition significative après 85 h de souches 
spécifiques hyper-thermophiles. Cette dynamique de population face à un stress thermique a 
été corrélée aux paramètres globaux à savoir la dégradation de la DCO et la réduction de 
l’activité respiratoire. Enfin, sur une des expériences (boue C), des essais BMP ont été réalisés 
sur des prélèvements de boue au cours du test pour mesurer la DCO biodégradable résiduelle. 
Cette DCO ajoutée à celle oxydée lors du stress thermique correspond à la DCO 
biodégradable totale. Comme indiqué sur la Figure 7, la biodégradabilité maximale augmente 
suite à un stress thermique prolongé (ici 50 h). Cette augmentation est significative et égale à 
20 %.  
Au final, ce travail a permis de montrer qu’une pré-hydrolyse à 65 °C d’une boue avant sa 
digestion anaérobie présente peu d’intérêt. En effet, compte tenu de la durée de 
développement de cette flore thermophile, il semble difficile d’assurer, dans un réacteur 
fonctionnant en régime chemostat, une stabilité de cette population bactérienne. De plus, une 
part importante de la DCO biodégradable sera systématiquement oxydée par les bactéries 
133 
 
mésophiles en réponse au stress thermique. Cette DCO correspond à une DCO facilement 
méthanisable. Par conséquent, nous envisageons d’associer ces deux populations, aérobie et 
anaérobie, mais dans une configuration favorable à la mise en synergie de ces populations. Le 
réacteur aérobie thermophile est couplé au digesteur anaérobie mésophile. Cette étude 
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Figure 7. Variation de la biodégradabilité maximale de la boue activée C soumis à un stress 























Les contributions thermiques et biologiques vis-à-vis de la dégradation de la matière 
organique d’une boue ont été analysées séparément. Les résultats sont détaillés dans les 
chapitres précédents.   
En résumé, la température a pour seul effet de solubiliser une grande partie de la DCO 
biodégradable et d’initier des processus enzymatiques associés à la lyse cellulaire. Dans ces 
conditions hyper-thermophiles, l’environnement aérobie permet aussi de développer des 
bactéries indigènes qui sembleraient à l’origine de l’augmentation de la biodégradabilité 
intrinsèque de la boue. 
L’objet de ce chapitre est d’assembler les fonctionnalités des populations aérobies hyper-
thermophiles et anaérobies mésophiles. Une attention toute particulière sera portée sur 
d’éventuelles synergies dans la perspective de maximiser la biodégradabilité intrinsèque et 
aussi la transformation de la matière biodégradable en méthane. 
Ce double objectif nous a conduits à proposer une configuration particulière, nouvelle, 
couplant un digesteur anaérobie mésophile fonctionnant dans une large gamme de temps de 
séjour des boues (22 – 44 j) et un réacteur aérobie thermophile connecté à ce digesteur via une 
boucle de recirculation interne de la boue. Le temps de contact aérobie à chaque passage est 
quant à lui relativement court (1 j). 
Cette configuration est originale dans le sens où elle se démarque de celle proposée dans la 
littérature. En effet, Hasegawa et al. (2000) et Miah et al. (2005) positionnent ce type de 
réacteur aérobie hyper-thermophile en amont du digesteur. Ce dernier a alors un rôle de 
prétraitement ou de conditionnement de la boue au cours duquel une pré-hydrolyse poussée de 
la matière organique serait observée (ce que nous ne confirmons pas avec nos résultats). Les 
rendements de solubilisation mesurés restent cependant relativement faibles à savoir 
respectivement 40 % et 10 %. Ces valeurs sont dans la gamme des  rendements obtenus par le 
seul effet température (voir chapitre IV). Enfin, les tests BMP sur ces boues hydrolysées ne 
permettent pas de montrer si l’hydrolyse aérobie hyper-thermophile libère une DCO 
initialement non bio-disponible. En effet, ces tests ont été arrêtés avant d’atteindre la 
production maximale de méthane (Hasegawa et al., 2000) ou fournissent des valeurs 
étrangement faibles qui mettent en doute la représentativité du test ou de la boue utilisée 
(Miah et al., 2005). 
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La configuration proposée dans cette étude a été mise en place a priori pour flécher l’activité 
aérobie hyper-thermophile vers la fraction de DCO difficilement biodégradable et donc 
laissée par la population anaérobie mésophile. Les résultats précédents ont montré que cette 
DCO réfractaire pouvait être significativement solubilisée (35 %). Par conséquent, l’apport de 
cette activité biologique aérobie serait d’introduire de nouvelles fonctionnalités hydrolytiques 
non seulement compatibles avec la nature chimique de ces molécules mais aussi pour pousser 
le processus de solubilisation initié par la température.  
A travers ces essais pilote qui ont duré 180 jours, nous avons cherché à répondre à un certain 
nombre de questions : 
 - est-il possible de développer une population indigène aérobie hyper-thermophile 
stable et efficace en marge de la population anaérobie mésophile ? 
 - S’établit-il des synergies entre ces populations et contribuent elles à « attaquer » cette 
fraction de DCO difficilement biodégradable ? 
 - Est-il possible de concilier dans ces conditions une biodégradabilité maximale et une 
méthanisation maximale ? 
 - Et enfin quelles sont les retombées en termes de dimensionnement pour un procédé 
de digestion de boue ?  









La publication est intitulée « Coupling hyper-thermophilic aerobic process and conventional 
anaerobic digestion: effect on sludge biodegradation and methane production». Elle est 
actuellement soumise au journal Bioresource Technology. Le tableau 1-1 présente le détail 
des références de cette publication. 
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Nowadays, sludge disposal appears to be one of the major challenges in terms of its social, 
environmental and economic impacts$ In that framework, the efficiency of thermophilic 
(65°C) aerobic process coupled with a mesophilic (35°C) digester was evaluated for the 
activated sludge degradation and was compared to a conventional mesophilic digester. For 
two Sludge Retention Time (SRT), 21 and 42 days, the global COD solubilization and 
biodegradation processes, the methanisation yield and the aerobic oxidation were investigated 
during 180 days. Best results were obtained at SRT of 42 days, the COD removal yield was 
around 30 % higher with the Mesophilic Anaerobic Digestion / Thermophilic Aerobic Reactor 
(MAD-TAR) co-treatment. An increase of the sludge intrinsic biodegradability is observed 
(20 – 40 %), showing that COD, unbiodegradable in mesophilic condition, becomes 
bioavailable. However, the methanisation yield was quite similar for both processes at a same 
SRT.  Finally, such a process enables to divide by two the volume of digester with an 
equivalent efficiency.  
 
Key-words 
Excess sludge reduction, anaerobic digestion, secondary sludge biodegradability, thermophilic 





AhT  : Aerobic hyper thermophilic 
DO  : Dissolved oxygen (mg/l) 
ηmax   : Maximal anaerobic COD degradation Yield (%) 
ηmax, BMP  : Maximal anaerobic COD degradation Yield obtained through the BMP  
     performed at 35°C on the initial sludge (%) 
ηBMP   : Anaerobic COD degradation Yield obtained through the BMP performed at  
     35°C on the process outlet COD (%) 
 ηProcess   : Anaerobic COD degradation Yield obtained on the processes, the MAD or 
the MAD-TAR (%) 
SRT  : Sludge retention time in the process (d) 
SRTMAD : Sludge retention time in the MAD (d) 
SRTTAR : Sludge retention time in the TAR (d) 
 
SRT




Sludge digestion is the most common process for sewage sludge coming from the municipal 
wastewater treatment (Mata Alvarez et al., 2000). Its interest is emphasized by the current 
context focused on the development of sustainable technologies. Anaerobic digesters can be 
operated under mesophilic (30-40 °C) or thermophilic (50-60 °C) conditions, but most of the 
digesters in Europe are monitored around 35 °C (Debaere, 2000).  The sludge digestability is 
highly dependant on the sludge quality (primary, secondary or mixed), especially their 
contents in proteins, polysaccharides, lipids and humic acid like substances. The organic 
removal yield ranged from 25 to 60 % in such a conventional mesophilic process with 
retention time around 20 days (Parkin, 1986 ; Bhattacharya, 1995). Comparatively, similar 
efficiency is performed by mesophilic aerobic digestion at a retention time around 50 days 
(Eckenfelder, 1980). 
A significant organic matter escapes also the biological treatment. The enzyme-mediated 
hydrolysis reaction is clearly known to control the rate and extent of the overall degradation 
process (Eastman and Ferguson, 1981). A fraction of the slowly biodegradable COD is in fact 
not degraded, regards to the retention times usually applied to digesters. Therefore, it is 
important to distinguish the process biodegradation yield and the intrinsic (or ultimate) 
biodegradability that is conventionally measured by a Biological Methane Potential test 
(BMP). From secondary sludges produced at SRT ranging from about 8 – 15 days, 
biodegradability of  55 % (Spérandio et al., 2000), 37 % (Gavala et al., 2003) or in the range 
of 30 – 55 % (Perez et al., 2009) are reported. Recently, Ekama et al., 2007 showed that a 60 
days retention time is necessary to reach a complete methanisation of the biodegradable COD 
of the sludge. In addition, they found only a 36 % biodegradation for a sludge produced from 
a municipal wastewater at a SRT of 15 days. These authors, confirming previous findings 
Gossett and Belser (1982), also underlined that the non biodegradable COD content in 
activated sludge is the same under aerobic or anaerobic mesophilic biodegradation conditions. 
Therefore, using conventional biological processes, a great part of the sludge COD (45 – 70 
%) remains refractory. This recalcitrant COD is supposed to be made of hardly hydrolysable 
molecules because of their chemistry or their arrangement inside the floc. They probably are 
ExoPolymeric Substances (EPS), organised in a gel-like matrix (Perez et al, 2009). In the case 
of the degradation of activated sludge, proteins represent a significant fraction of this 
refractory organic matter, since they are the major compounds and only about 30 % are 
degraded as shown by Li and Noike (1992). Their biodegradation is possible but previously 
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needs a chemical hydrolysis that implies a disruption of high energy bindings. Indeed, at a 
temperature beyond a critical value (around 150°C) , a part of the refractory molecules of the 
sludge undergoes chemical modifications that lead to an increase in sludge biodegradation 
(Kepp et al., 2000, Bougrier et al. (2008) and Dohanyos (2004)). Similar results were 
obtained by submitting activated sludge to ozonation (Paul and Debellefontaine, 2007)  For 
thermal treatment at temperature ranging from 90°C to more than 200°C, Bougrier et al., 
(2007) found a link between the biogas volume enhancement and both the sludge COD 
solubilisation and the untreated sludge initial biodegradability. The lower the initial 
biodegradability, the higher was the positive effect of thermal treatment on biogas volume 
enhancement. These efficiencies were confirmed at full scale for the Cambi process (Kepp et 
al., 2000) and the BioTHELYS® (Chauzy et al., 2003). Consequently, more than the bio-
accessibility of biodegradable COD of the aggregate, the chemical nature of the matrix 
compounds seems to be the real limit to the sludge biodegradation.  
Using complementary enzymatic hydrolytic capacities may be another way to enhance sludge 
biodegradability. In that way, the thermophilic hydrolytic bacterial population has been used, 
mainly at a temperature of around 55 °C. A First work was reported as early as in the first part 
of the previous century (Rudolfs and Heukelelian, 1930). Then, this thermophilic process has 
been studied under many configurations as a short pretreatment before mesophilic digestion 
(Roberts,1999), as dual digesters thermophilic and mesophilic (Oles, 1997), as single digester 
(Aoki, 1991) or finally as temperature cophase process (Song et al., 2004).  The results from 
bench and plant scales have pointed out the increase of the destruction rate of organics solids, 
especially cell lysis. But no increase of the maximal COD removal yield was clearly identified 
and demonstrated (Buhr, 1977).  During the last decade, a real attention has been paid to the 
new and interesting hydrolytic functions carried by aerobic or anaerobic hyper-thermophilic 
bacteria. An extended hydrolysis capacity is generally expected at a temperature around 70 
°C. Here, the goal is to increase the organic matter reduction coupled, if possible, with a 
carbon conversion into methane. With an anaerobic hyper-thermophilic pre-treatment, Lu et 
al. (2008) observed an increase of the biodegradable COD content (measured with a BMP 
test) up to 48 % for primary sludge. Contradictory results were however obtained concerning 
secondary sludge: a biodegradation increase of 30 – 50 % for Gavala et al. (2003) and 
Climent et al. (2007) or no biodegradation increase at all for Perez et al. (2009). Some 
attempts of bioaugmentation by introduction of extremely specific thermophilic hydrolytic 
anaerobic bacteria were recently reported but it was not successful (Nielsen et al. 2007).  The 
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sludge hydrolysis efficiency of the hyper-thermophilic aerobes has been also investigated. 
Shiota et al. (2002) obtained, at full scale, a COD reduction of 75 % of the excess sludge, by 
combining a conventional municipal activated sludge (AS) process with a thermophilic 
aerobic sludge digester (65 °C, HRT = 2.8 day). It is reported in these works that, the sludge 
solubilisation would be mainly the effect of  Thermophilic Bacillus sp. growing  in the aerobic 
digester. The identified aerobic thermophilic bacterial communities belongs to the bacillus 
genus, with a predominance of Geobacillus stearothermophilus (Hasegawa et al., 2000,.Yan 
et al., 2008). They are protease - excreting bacteria, are present in initial sludge and can 
survive under mesophilic conditions. Therefore, no specific bioaugmentation seems to be 
necessary (sakai et al., 2000). A hyper-Thermophilic Aerobic Reactor (TAR) operated at a 1 d 
HRT  and a 65 – 70 °C T, has been combined to a mesophilic anaerobic digester. The TAR 
was placed as the first stage of the dual process. Using this process to biodegrade secondary 
sludge, Hasegawa et al. (2000) found a 50 % increase in the biogas production . However, 
contradictory results were reported by Ward (1998) and Haner et al. (1994) who found, for a 
mixture of primary and secondary sludge, an absence of significant effect on the overall 
organic matter solubilisation and biodegradation into methane. In such a system, one 
drawback is that the carbon hydrolysed in the aerobic pre-treatment could be uptaken by 
thermophilic aerobes and not converted into methane in the anaerobic process (Hasegawa et 
al., 2000).  
The objective is here to combine the hyper-thermophilic aerobic activity in an anaerobic 
system, digesting municipal secondary sludge. For this, the configuration is here a co-phase 
process coupling a Mesophilic Anaerobic Digester (MAD) and a Thermophilic Aerobic  
Reactor (TAR). In the resulting MAD-TAR combined process the sludge undergoes regularly 
changes in both temperature (35°C / 65 °C) and in available electron acceptors (O2 / CO2). It 
might favor a biodegradation synergy between the thermophilic aerobic and mesophilic 
anaerobic microbial populations. A MAD-TAR is thus run at two SRT.,Mass balances around 
each reactor are performed in order to characterize the activities in the two biological systems 








1. Materials and methods 
1.1. Experimental pilot 
 
The experimental device is described in Figure 1. It was made of a two parallel activated 
sludge stage pilot (AS), two mesophilic anaerobic digesters (MAD) whose one of them 
(MAD/TAR) was connected to a hyper-thermophilic aerobic reactor (TAR). All operating 
parameters were gathered in Table 1. 
 
 
Figure 1: Scheme of the experimental device: activated sludge pilot, a simple mesophilic 




Table 1. Operating conditions of AS reactor (AS), anaerobic mesophilic digester (MAD) and 











aerobic co treatment 
digester 
MAD/TAR 
Mass charge (kg COD/kg SS/d) 0.3   
Volumic charge (kg COD/kg L/d) 0.78   
Settling tank volume (L) 2.8   
Hydraulic residence time (d) 1   
Sludge production (gCOD/g inlet COD) 0.15 – 0.195   
Aerobic/anoxic phase duration (min) 50/50   
Sludge retention time (SRT, d) 8 21 - 42 21 - 42 
Aerobic sludge retention time (SRTTAR, d)   1  (1) 
Anaerobic sludge retention time (SRTMAD, 
d) 
 21 - 42 18.7 – 37.3 
Temperature (°C) 20 35 35 65 (1) 
pH 7 7.2 7.5 
Reactor volume (L) 41 18 16 2(1) 
Inflow (L.d-1) 40 0.86 – 0.42 0.86 -0.42 
Inflow (L.d-1) (1)   2(1) 







1.1.1. Activated sludge pilot  
 
The AS pilot produced secondary sludge for feeding the digesters. This pilot consists of two 
AS reactors of 41L, monitoring to treat both COD and Nitrogen (nitrification /denitrification 
by a 50 /50 aerobic / anoxic sequence). Each reactor was fed with a municipal wastewater, 
simulated by mixing a primary sludge (particulate COD) and a synthetic carbon solution 
(soluble COD). The synthetic solution contained sodium acetate, sodium propionate and 
phosphate and ammonium salts. The final COD concentration of the primary sludge mixed 
with synthetic carbon solution was around 800 mg COD/L (particulate / soluble COD = 50 / 
50 %).  Sludge samples (5L) were withdrawn from reactor daily and concentrated 3.3 times 
by simple settling (until 1.5L). The characteristics of the concentrated AS were gathered in 
Table 2. 
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1.1.2. Mesophilic digesters 
 
As shown in Figure 1, one of the digesters was connected to the hyper-thermophilic aerobic 
reactor (TAR). Each digester were cylindrical and in stainless steel. They had a 20.5 L-
volume that 2.5 L corresponded to a gas head space. The jacketed digesters were maintained 
at 35°C.  The top of the digester was connected to a Ritter gas counter ( ± 1 mL) for a biogas 
on line measurement. Biogas was regularly sampled for a chromatography analysis. Methane 
and carbon dioxide concentrations in biogas were relatively stable during experiments.  
Methane concentration in biogas was around 66% (pH=7.2) for the control MAD and 76% 
(pH=7.5) for the MAD/TAR.aerobic co-treatment mesophilic digester.  
The experiments were carried out during 180 days, where two sludge retention time (SRT) 












, with VSSMAD, the VSS 
concentration in MAD, VMAD, the MAD volume and Qin, the inlet flow rate. The first SRT 
was 21days ± 1%, corresponding to a conventional mesophilic digester operating. The sludge 
was  introduced into the digester in batch about 3L twice a week. The amounts of the fed and 
withdrawn sludges were weighed in order to improve the accuracy of the COD balance. Then, 
the SRT was changed and increased to 42 ± 4%, days where biodegradable COD are 
generally greatly removed. For this, feeding was reduced to once a week.  
 
1.1.3. The thermophilic aerobic reactor (TAR) 
ecirculation line was installed to exchange sludge between a MAD and an aerated reactor 
(TAR). As the sludge concentration in the MAD and in the TAR are equal, the following 
relationship between the total SRTMAD-TAR, the SRTMAD (MAD) and the SRTTAR (TAR) can 



































The term SRTTARR  is the aerobic co-treatment ratio that is equal to the ratio between the 
recirculated flow through the TAR (QR) and the inflow (Qin). This corresponds to the number 
of times that the sludge is recirculated through the TAR. QR was kept constant and equal to 2 
L/days in such way that the SRTTAR was 1 day. This time was chosen from the results of 
Hasegawa et al. (2000). Also, here the SRTTARR  directly depended upon Qin or the total process 
SRT. As a consequence, SRTTARR increases with SRT and was equal to 2.32 and 4.66 at a process 
SRT of 21 and 42 days respectively.  
The term TAR
SRT
TAR SRTR ×  is the total aerobic contact time. For the two assays, the sludge is 8 









In practice, the TAR feeding was discontinuoused, every hour during 15 minutes. It was a 2L 
- cylindrical jacketed stirred reactor in glass maintained at 65°C. The top of the reactor was 
connected to a condenser to trap the steam produced during the sludge heating. TAR was 
aerated with pure oxygen and mixed with a 6-blade Rushton turbine of 7cm in diameter. The 
oxygenation was regulated between 0.8 and 1.2 mg/L. The sludge was regularly transferred 
from TAR to a hermetic and stirred respirometric cell (0.3L) in order to measure the oxygen 
consumption rate. Dissolved oxygen and temperature were measured in this respirometric cell 
with a Rosemount Analytical probe (model Hx438) and an oxygen analyser Rosemount 
Analytical (Model 1055 Solu Comp II) whose resolution is 0.1 mg/L. All these parameters 
were recorded online. When the sludge circulation through the cell was stopped, the oxygen 
uptake rate (OUR in mgO2/L/h) was calculated from the decrease of the dissolved oxygen 







Figure 2. Typical Oxygen Uptake Rate (OUR) profile measured in the hyper-thermophilic 
        aerobic reactor (TAR) 
 
Therefore, the Biological oxygen demand (BOD) consumed in TAR was calculated from the 
OUR time integration. This BOD is equal to the COD oxidized by the aerobic micro-
organisms.  
 
1.2. Anaerobic biodegradability test 
The sludge biodegradable COD content was measured indirectly by its transformation into 
methane. This was done by a Biological Methane Potential (BMP) test at 35ºC. For these 
tests, 100 mL of sludge were used. This volume was in some case previously centrifuged at 
4000 g for 10 min to perform BMP test on the soluble fraction separately. The sample was 
added into a 600 mL flask containing 10 mL of phosphate buffer (0.5 mol.L-1, pH 6.8) and 10 
mL of inoculum. This inoculum was coming from a municipal sludge digester and stored in 
the laboratory to reduce its own methane potential. Generally, the methane production for the 
blank is negligible. The liquid volume was adjusted to 400 mL with tap water. Reazurin was 
finally injected as chemical oxygen detector. The pH was controlled and adjusted, if 
necessary, between 7 and 8. The anaerobic atmosphere was obtained by flushing the head 
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space with nitrogen. The flasks were then placed at 35 °C.  A blank was done in the same 
conditions to take into account the methane coming from the inoculum endogenous activity.  
Biogas production was measured from the pressure increase in the incubation bottles. 
Methane, hydrogen, nitrogen and carbon dioxide contents were analyzed by gas 
chromatography. The test was stopped when no biogas production was observed during at 
least 20 days.The pH was measured at the end of each experiment to control that no drastic 
acidification of the medium occurred and stopped the biological reactions. For each test, the 
experiments were made in duplicate. 
The cumulated methane volume was given for a dry gas in standard conditions of temperature 
(0ºC) and pressure (1 atm).  It was divided by the amount of COD in the sample.  Duplicates 
are repeatable with a variation coefficient VC, less than 4 %. Moreover, for this BMP tests, 
the COD balance was closed at 4%. The BMP value divided by 350 ml CH4.g-1 biodegradable 
COD gives the COD transformed into methane which is equal to the biodegradable COD.  
 
1.3. Analytical methods 
The AS, the digested sludges and the supernatants were characterized by the SS, VSS, MM 
contents (VC = 2.5 %), COD concentrations (VC = 2 %) and NTK, N-NH4 concentration 
(VC = 2.5 %). Before total COD measurements, sludge samples were prepared by Ultraturax 
during 20 s at 14 000 rpm. 
All these measurements were performed according to Standard Methods (1995) 
Anionic species (SO42- , PO43-, NO3-) were measured by ionic chromatography (DIONEX, DX 
100) after filtration at 0.2µm with a Nylon membrane.  
Gas analysis was made with a Gas Chromatograph (model HP 5890) equipped with a 
conductivity detector. The gas compounds were separated in a HAYSEP D column with a 
molecular sieve of 5 Å. The carrier gas was Argon with a flowrate of 100 mL.min-1. Injector, 
oven, and detector temperatures were 100, 60, and 140ºC, respectively. 
 
1.4. COD and Mineral Matter Balances  
The experimental results, especially the two processes COD removal yields, may be 
compared on condition that the measures are enough accurate and the assays COD balances 
are verified to be closed. Firstly, no accumulation by deposits in digesters was observed. 
Regards to the discontinuous feeding mode and the variation of the inlet COD concentrations 
(Table 2), all the data were cumulated for the balance and yield calculations. 
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La Figure 3-a presents the mineral balance made from the (liquid)? samples. The outlet 
mineral mass is equal to the inlet mineral mass to within 2%. Consequently, sludge sampling 
is very representative as well as the COD removal yields estimated from the COD 
measurements. Their accuracy depends only upon measurements. The error is considered 
equivalent to the one of the COD measurement (2 %).  
 
 





The COD balance has been also checked. For this, all the reactions contribution to the COD 
removal was calculated: the CH4 production, the Biological Oxygen Demand (BOD) and the 
H2S production. Methane (mL) and reduced SO42- (g) were converted into oxidized COD by 
the respective coefficients 0.350 LCH4/gCOD and 0.66 g COD/g SO42- . BOD was calculated 
from the OUR data. No nitrate and nitrite were detected. In Figure 3-b (assay : HRT =21 
days), the sum of the cumulated COD for the different products or reactants (CH4, H2S and 
BOD) is plotted versus the COD eliminated and a linear relationship is obtained with a 
satisfactory regression coefficient. The COD balance is thus closed to within 2 and 7 % for 
the two processes experiments. Also, the yield removal difference between the processes will 
be considered meaningful if higher than 7 %.  
 
 
2. Results  
The co-phase process fed with secondary sludge is run during 180 days. It combines a 
Mesophilic Anaerobic Digester (MAD), successively working at a SRT of 21d and 42d (8.6 
and 4.3 SRT respectively) and a hyper-Thermophilic Aerobic Reactor (TAR) working at 
HRT=SRT= 1d. The combined process is named MAD-TAR. A systematic comparison is 
made with a control process, composed with only a conventional MAD. 
The objective of our work is to assess the capacity of the MAD-TAR to reduce the excess 
sludge production and, whether it is possible, to increase the methane production. The 
synergism between hyper thermophilic aerobic activities and the mesophilic anaerobic 
activities is analyzed through the determination of (i) the COD mass balance around each 
reactor, (ii) the subsequent fractionation of the organic and mineral matter, initially organized 
into a floc, and (iii) the COD bioavailability. The aerobic and anaerobic degradation activities 
are also assessed through the biological oxygen demand (BOD) and the methane production 
respectively.  
 
2.1. Process : biodegradation and matter fractionation 
The characteristics of the concentrated activated sludge fed to the anaerobic digesters are 
given in Table 2. Within the 180 days experimentation, the total COD concentration of these 
concentrated activated sludge ranges from 4.4 to 11.9 g/l and the COD/VSS and VSS/SS 
ratios equal to 1.31 and 0.78 respectively. The total biodegradable COD is also measured in 
parallel on the initial activated sludge through the BMP test performed at 35 °C. As depicted 
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in the Figure ), a biodegradable fraction of 44 ± 4 % is thus obtained. All these values are 
conventional for an activated sludge produced at 8 days SRT from municipal wastewaters 
(Perez et al., 2009 ; Ekama et al., 2007).  
The biodegradation efficiency for the two continuous systems, the MAD and the MAD-TAR 
is estimated on a long period from the total COD removal within the experiment periods at the 
two SRT. The total outlet COD from the MAD-TAR is found always lower than that of the 
MAD, though the soluble COD is found higher (Table 2). For both SRT: 21 days and 42 days, 
the total cumulated eliminated COD is plotted versus the total cumulated inlet COD (figure 
4). The relationship found is linear with two straight lines whose slopes represent the COD 
removal yield at each SRT. The change in the slope indicates a yield increase with SRT for 
the two treatment chains. At SRT, of 21 d and 42 d, the biodegradation yield is respectively 
41% and 55% for the MAD-TAR and 32 and 41% for the MAD. Therefore, the degradation 
efficiency is always higher for the MAD-TAR than for the MAD. Based on the maximal 
biodegradable fraction obtained in the BMP test, at the 42 d SRT, the COD removal yield 
obtained corresponds to 93 % of the sludge biodegradability for the MAD and 125 % for the 
MAD-TAR. The set up of an intermittent aerobic hyper-thermophilic (AhT) environment 
clearly leads to an extended COD solubilization and biodegradation.  
For each experiment, the fractionation of the mineral and organic matter is determined and 
compared to the one of the inlet activated sludge. Figure 6 shows the variation of these 
fractions with SRT for the MAD and the MAD-TAR. Initially, the organic and mineral 
compounds of the activated sludge are in the particulate form. Results in this Figure 6 
indicates an increase of both solubilization and biodegradation of the particulate matter when 
increasing the SRT and also when the TAR is present, confirming the previous results. 
Indeed, for SRT of 21 d and 42 d, the solubilised COD are respectively 6 or 3.4 % in the 
MAD and 10 or 11.3 % in the MAD-TAR (Table 2). BMP tests demonstrated that the soluble 
outlet COD is in all cases mainly refractory. 
In parallel, there is as well a significant solubilisation of the salts initially trapped into the 
biological flocs. This solubilisation is favoured both by the SRT increase and the TAR 
presence. At the 42 d SRT, 26 to 40 % of the floc salts are solubilised for the MAD and the 





Figure 4. Mass balance and fractionation of the organic and mineral matters for activated  






Figure 5. Evolution of the sludge intrinsic biodegradation in function of the 
          treatment process 
 
Figure 6. The mass balance and the fractionation of the organic and mineral matters for 




2.2. Aerobic and anaerobic COD degradation 
The total COD biodegradation that has been previously described results from both the 
aerobic and the anaerobic activities. One can note that sulphate reduction activity is also 
effective but its contribution to COD degradation is low and similar for the two lines (Table 
2). It is therefore neglected for the establishment of the COD mass balances. Aerobic and 
anaerobic activities can be distinguished through the CODO2 and CODCH4 balances that are 
now separately presented. Firstly, the cumulated COD degraded into methane is plotted 
versus the cumulated inlet COD for the two SRT conditions (Figure 7). Secondly, from the 
OUR profile given in Figure 2, the cumulated BOD can be calculated and is also plotted 
versus the cumulated inlet COD for both SRT (Figure 8). 
In figure 7, the CH4 yield calculated at 21 days SRT is 30% for the MAD and slightly lower, 
26%, for the MAD-TAR. However, this yield difference (13 %) is slighty higher than the 
error on the COD balance (7 %) and also could be considered significant. The CH4 yield is 
increased to around 41% for both lines when the SRT is twice. As a consequence, the 
combination of the TAR to the MAD has neither positive nor negative great effect on the 
methane production. 
In Figure 8, after a stabilization period, the COD oxidation yield is given by the slope of the 
straight lines found for the two SRT. Note that at the SRT of 42 d, the BOD increase is not 
immediately linear because of perturbations due to the reactor stop. Indeed, before starting the 
new SRT condition the reactor was opened to verify the absence of COD accumulation on the 
walls and to clean it.  The system needs a few days to recover a steady state.  One can note 
that a same slope is found for the two SRT conditions. 
The Table 2 gathers all the yield values (methanisation, H2S production, aerobic oxidation). 
The higher global biodegradation yield obtained with the MAD-TAR is in fact only due to the 





Figure 7. Yield of COD elimination in CH4 
 




3. Discussion  
The AhT bacteria are known to own specific hydrolytic enzymes, especially proteases, 
apparently very efficient for the reduction of the excess sludge in a wastewater plant (Shiota 
et al., 2000) or for the increase of the methane production through a sludge pre-hydrolysis 
(Hasegawa et al., 2000). Considering these previous works, the major objective of our work 
consists in assessing the capacity of a combined process, the MAD-TAR, to increase the 
sludge biodegradation and, whether it is possible, to increase the methane production. The 
MAD-TAR process is a new process that should favor the anaerobic degradation. 
 
Reference sludge biodegradability 
Assessing the capacity of a given process to increase the biodegradability of the sludge matter 
and eventually of the methane production firstly requires an accurate and a true evaluation of 
the reference sludge reduction yield and of the reference methane yield. However, as seen in 
the introduction of this work, values given in the literature for the COD sludge reduction 
obtained at the end of an anaerobic digestion are highly variable (25 to 60%), certainly 
because the extent of the sludge biodegradation mainly depends upon numerous operational 
parameters such as SRT and upon the sludge characteristics. Consequently, by operating the 
anaerobic system at a too low SRT, many works in the literature observed an improvement of 
the sludge biodegradation but this improvement is often due to an increase in the degradation 
rate and not in the sludge biodegradability (Song et al. 2004 ; Skiadas et al., 2005). Indeed, 
the biodegradable COD is rarely totally removed in a digester designed from conventional 
criteria. To make a true estimation of the maximal anaerobic biodegradable COD yield (ηmax) 
of sludge Ekama et al. (2007) suggested running a continuous mesophilic digester at a 60 d 
SRT. The ηmax is thus estimated from the COD mass balance. The 60 d SRT value is 
significantly higher than the reactor SRT tested in our work. That means a residual 
biodegradable COD can remain in the MAD and MAD-TAR outlets. Therefore, to quantify 
the ultimate biodegradability in our study, the outlet COD of the two lines is submitted to 
further biodegradation in BMP tests at 35 °C. The total degradation time thus exceeds 60 
days. For all digested sludge, the ηmax is the sum of the process (MAD or MAD-TAR) 
removal yield (Process) and the BMP yield (BMP). The obtained ηmax is then compared to the 
one obtained by BMP tests directly performed on the inlet sludge (ηmax, BMP) (see Figure 5).  
In Figure ), the COD removal yields, i.e. the max, BMP  and the (MAD+ BMP) at the two SRT 
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should represent the reference sludge ηmax for anaerobic digestion alone at 35°C. The max, BMP 
is the mean value obtained from 8 inlet sludges sampled within the whole experimental 
period. As can be seen from the standard deviation, the BMP gives a very reproducible value 
(44 ± 4 %), value which is also confirmed by the MAD+ BMP (44.5 ± 2 %.) obtained at a 21 d 
SRT. However, surprisingly, the reference ηmax is found higher for the MAD+ BMP (52 ± 1 %) 
obtained at a 42 d SRT. In theory, it should be strictly equal to the max, BMP. The MAD (41 ± 1 
%) remains lower than the max, BMP. This value was measured when the process was operated 
within a long stable time (90 days) and the COD balance was checked. Also, a great 
confidence may be given to the MAD value. On the other hand, the BMP is determinated from 
a mixture of the outlet sludge samples, each one kept frozen until the end of the experiment. A 
BMP overestimation linked to the sampling, the freezing or still the mixing may be supposed. 
For all these reasons, the reference ηmax must be taken as the 44 ± 4 %.      
 
 
MAD-TAR sludge biodegradation 
Of course the previous reference ηmax is only established for a given biodegradation condition. 
A modification of the growth environment or a specific sludge treatment modifying the sludge 
characteristics or the enzymatic potential may change its value. In this work, the MAD-TAR 
always gave significant higher COD biodegradation yield (figures 4 and 6). Moreover, from 
BMP results on the outlet MAD-TAR COD, the BMP shows low biodegradation yield 
because advanced biodegradation is already achieved in the reactors. Therefore, the AhT 
intermittent condition clearly improves the organic matter biodegradation. In our experimental 
conditions, the biodegradability increase ranges from 20 to 40 %.  This value is meaningful 
since it is much higher than the error on the biodegradability estimation (< 4 %). The maximal 
COD biodegradability (MAD-TAR + BMP) is 61 ± 1 %. Comparatively, using the Cambi 
Process that brings the sludge at a temperature of 180°C, 10 bars during 30min, a 55% of 
COD biodegradation with 240 mL of CH4 per g of dry matter are reached. Salhi et al., (2003) 
running a combined ozonation reactor/activated sludge reactor, obtained a reduction of the 
excess sludge production of at least 90%. This nearly complete reduction was due to 70 % of 
COD oxidation and 30 % refractory COD solubilisation, hence a COD biodegradation yield 
equal to 63 %. That means that the MAD-TAR could be a suitable system to reduce the 





Aerobic and anaerobic activities 
According to COD balances (data summarized in Table 2), the increase in biodegradability 
observed in the MAD-TAR is due to the AhT activities. Indeed, in a previous work, it has 
been already demonstrated that sludge disintegration and solubilization at 65°C do not 
increase the biodegradable COD potential (Perez et al., 2009). The MAD-TAR is a combined 
process in which the TAR volume is much lower than the MAD volume. Globally, the sludge 
remains 8 times longer in the strictly anaerobic environment than in the TAR environment. In 
these conditions, methanogenic activities are not significantly disturbed by the intermittent 
AhT environment. However, molecular oxygen is known to be toxic for methanogens 
(Zitomer, 1998). Besides the acclimation to temperature changes, a microbial stratification 
inside the floc, a low oxygen threshold control (around 1 ±  0.2 mg/L) in the TAR and the 
high SRTMAD/SRTTAR ratio may be responsible for the absence of oxygen inhibitory effect. 
Similar absence of detrimental effect of the presence of oxygen on anaerobic activities was 
reported in the literature. For instance, under micro-aerophilic conditions in the TAR (DO< 
0.1 mg/L), Hasegawa et al. (2000) obtained a partial conversion of the hydrolysis products 
into fatty acids, without changing in the hydrolysis efficiency compared to the one measured 
in aerobic condition (1 – 3 mg/L) .   
Comparison of the aerobic and anaerobic activities for the two SRT values brings also 
interesting insights on the relative degradation capacities under these two growth 
environments. Indeed, at SRTMAD  of about 37 d (corresponding to the MAD-TAR SRT of 42 
d), biodegradation of the sludge biodegradable part a priori should first occurs in the MAD 
compartment. However, at SRTMAD of 19 days, methane production yield is slightly decreased 
from 30 to 26 %. Therefore, a SRTMAD around 20 days seem to be a critical threshold  from 
which a part of the anaerobically biodegradable COD is oxidized by the AhT bacteria instead 
of being converted into methane. 
This suggests also, firstly, that, at high SRTMAD the aerobic functionalities are able to 
hydrolyse and assimilate an anaerobic refractory or very poorly biodegradable COD and, 
secondly, that this mobilised COD is immediately consumed by the aerobic microbial 
population. As Ekama et al., (2007) claimed the similar aerobic and anaerobic ultimate 
biodegradability of urban wastewater COD, our results suggest a specific hydrolytic capacity 
of AhT fonctionalities. Moreover, they also suggest the AhT bacteria and their enzymes are 
not or poorly active at 35 °C in the anaerobic reactor since no increase in methane production 
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is recorded. This is confirmed by similar proteolitic activities in the MAD of the two lines 
(data not shown) and supported by the results of  Kim et al. (2002). It is therefore concluded 
that AhT bacteria show biodegradation capacities complementary to the anaerobic ones. 
Lowering the SRTMAD leads to a significant decrease in the CH4 production yield (from 41.3 
to 26.1). However, the AhT degradation yield remains relatively similar. That suggested that 
the AhT bacteria activities are limited.. The SRTTAR is probably two low to maintain the right 
concentration of the efficient microorganisms. In our study, the recirculation flow was kept 
constant in such a way that the SRTTAR remains equal to 1 day, value chosen from the studies 
of Hasegawa et al., (2000)  . Indeed, they demonstrated that it was possible to maintain high 
sludge solubilisation efficiency in this SRT conditions. Keeping the SRTTAR constant in spite 
of the change in SRT means the SRT
TAR
R decreases at a 21 d SRT compared to that at a 42 d SRT. 
As no change in the AhT degradation yield is noted, it is supposed that the SRT
AT
R  is not a 
crucial parameter for biodegradation. On contrary the SRTTAR should have an impact on 
biodegradation yield and its effect should be further studied.   
 
Biodegradability and solubilisation 
The COD biodegradation involves firstly biological hydrolysis processes that lead to the 
solubilisation of both organic and mineral matter. The solubilised COD can be considered as 
the sum of the biodegraded COD and the refractory solubilised COD. Data are given in table 
2. The solubilised COD increases with the SRT from 37.5 to 44.5 % and from 50.6 to 66 % 
for MAD and MAD-TAR respectively. Moreover, the COD solubilisation yield is 35 to 50 % 
higher in the MAD-TAR than in the MAD .   
A concomitant salt/COD solubilisation occurs. However, the solubilised salt amount is not 
proportional to the solubilised COD one. Indeed, the ratio between the salts and the 
solubilised COD increases highly with the SRT increase. A massive salt release (26 – 40 %) is 
mainly observed at SRT of 42 days when the sludge hardly biodegradable COD is attacked 
and the ratio salts / solubilised COD remains equal to 1.7 g/g for the two processes.  
Finally, if the results are compared for the assays MAD at SRT of 42 days and MAD-TAR at 
SRT of 21 days, the solubilising AhT bacteria activity seems to be not directly linked to a 
great salt solubilisation, since 50 % of the COD are solubilised for only 7 % of solubilised 
salt.      
This matter fractionation brings some insights on the involved processes. The more the 
biodegradation is extended the more refractory COD and salts are released into the water 
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phase.  The salts seem essentially to be bound to the hardly biodegradable or refractory COD 
fraction that builds the floc backbone. Indeed, Perez et al. (2009) show that the major sludge 
biodegradable COD is easily solubilisable (within few days at 65 °C) by desorption or 
enzymatic processes in strictly anaerobic environment. This occurs without salt solubilisation. 
Here, the high salt solubilisation yields are observed at long SRT. This suggests that the floc 
structure disintegration remains a long term process. A synergy between anaerobic and 
aerobic populations towards the salts solubilisation seems to appear. The salt solubilisation 
could evolve mainly in anaerobic environment and could be favoured by the COD hydrolysis 
and solubilisation in the aerobic environment. The major role of the aerobic hyper-
thermophilic population is certainly to metabolize enzymes involved in organics solubilisation 
thus accelerating the disintegration of the floc.  
 
Reactor design 
Generally, in literature, the impact of a pre-treatement or a co-treatment on the anaerobic 
digestion is studied at a usual retention time : 20 days for a mesophic digester (Song et al., 
2004) and 10 – 15 days for thermophilc digester (Skiadas et al. 2005 ; Lu et al.,2008). The 
main objective is to increase the COD removal at the same retention time or to reduce the 
retention time for a similar efficiency in the organic matter removal (Wang et al 1997). 
Considering this objective, the MAD-TAR is particularly appropriated. Indeed, the 
aerobic/anaerobic configuration is advantageous since, for an equivalent biodegradation yield 
(41%), it is possible to reduce by two the digester volume. Besides, an operating digester can 
be equipped with such an aerobic module (TAR) without disturbing its methane production. 
Further improvement could be envisaged. More than the AhT treatment frequency SRT
AT
R , it is 
suggested to assess the influence of SRTTAR on biodegradation capacity.  
During the whole experimentation and for both processes, pH remains stable and no 
accumulation of solubilised biodegradable COD occurs. The overall degradative process is 
always controlled by the disintegration and the hydrolysis of the particulate matter. However, 
for highly fermentescible sludge such as primary sludge, the TAR could also play a 
stabilization role for the digestion, by reducing the excess of intermediate compounds. This 
result was demonstrated by Song et al (2004) with an equivalent configuration but equipped 
with a thermophilic anaerobic co-treatment.   
Finally, the aerobic co-treatment generates more soluble refractory COD. Its concentration is 
about twice higher than the one produced by a simple mesophilic digester. In this study, the 
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outlet COD of the wastewater treatment pilot would increase from about 6 to 10 %. This point 




Anaerobic biodegradation of activated sludge is controlled by the disintegration and the 
hydrolysis processes and a large part of COD remains non bio-available. It is the reason why 
this work intends to improve the biodegradation efficiency by coupling a conventional 
mesophilic sludge anaerobic digester with a 65 °C hyper-thermophilic aerobic reactor, at two 
SRT. The following major conclusions should be retained: 
o A reference biodegradation efficiency (44 ± 4 %) has been determined using long term 
BMP measurements performed on activated sludge sampled all along the study. This 
maximal mesophilic anaerobic efficiency is confirmed on the MAD (control) at least 
for the SRT of  22d. 
o The combined process, run in parallel to the control, leads to a higher COD 
biodegradation efficiency, with 30 % more COD being degraded. The supplementary 
degraded COD is oxidized in the thermophilic aerobic reactor and does not form 
methane.   
o The maximal COD biodegradability (MAD-TAR + BMP) is 61 ± 1 % that is an 
unconventional rather high percentage for activated sludge. 
o Our results underlined some complementary hydrolytic capacities between aerobic and 
anaerobic micro-organisms in the MAD-TAR process. This complementarity may be 
the consequence of the co-treatment, the matter being firstly degraded in the anaerobic 
digester. The operating conditions have not been studied in this work but the SRTTAR 
may have an impact on biodegradation yield and its effect should be further studied. 
o To our opinion, due to the higher COD removal yield obtained in this new process, a 
higher process stability, a N and P higher solubilization, the MAD-TAR process may 
be an interesting reactor for sludge treatment and stabilization.   However, the partial 
solubilisation of the particulate refractory COD (twice higher than a simple digestion) 
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6.3. Conclusions et perspectives 
 
Deux verrous réactionnels ont été mis en évidence vis-à-vis du caractère réfractaire de la 
matière organique d’une boue activée digérée dans des conditions anaérobie strictes : la nature 
chimique des molécules concernées et leur agencement stérique au sein du floc assuré via des 
liaisons à forte énergie, ioniques en particulier (Neyens et al., 2004). 
Pour tenter de lever ces verrous, des fonctionnalités hydrolytiques complémentaires ont été 
introduites par l’intermédiaire d’une population aérobie hyper-thermophile. En pratique, cela 
revient à coupler un digesteur mésophile à un réacteur aérobie à 65 °C à travers lequel la boue 
anaérobie est continuellement recirculée. Ce fut l’objet de cette étude expérimentale pendant 
laquelle deux âges de boue globaux ont été testés: 21 j (condition conventionnelle) et 42 j 
(condition mésophile pour une dégradation quasi-complète de la DCO biodégradable). 
L’impact de l’activité aérobie a été analysé sur plusieurs plans : la désintégration de la 
structure floculée en relation avec la solubilisation des sels et de la matière organique, la 
biodégradabilité intrinsèque de la matière organique, la synergie entre les activités aérobies et 
anaérobies au sein d’un même procédé et enfin sur le dimensionnement d’un procédé de 
traitement des boues. 
Le premier constat est qu’il est possible de faire cohabiter des populations aérobies hyper-
thermophiles avec des populations anaérobies strictes telles que les bactéries méthanogènes. 
Cela suppose que le floc, malgré sa déstructuration physique et sa dégradation très avancée 
(jusqu’à 60 % de la DCO), reste une entité au sein de laquelle s’établissent des niches 
écologiques spécifiques au développement de ces différents micro-organismes (en particulier 
vis-à-vis de l’accepteur d’électron). 
   
Le processus de désintégration des flocs a été identifié à travers le processus de solubilisation 
des sels et de la matière organique. Ce processus met en jeu des réactions lentes qui 
nécessitent des âges de boue élevés dans le digesteur. Comparativement à l’activité 
strictement anaérobie, l’activité aérobie hyper-thermophile amplifie clairement le phénomène 
de solubilisation avec une libération jusqu’à 40 % des sels et 10 % de la matière organique. 
Ceci met en évidence l’activité spécifique hydrolytique de ces bactéries. Ces sels et ces 
molécules organiques constituent certainement le « squelette » des agrégats biologiques. En 
effet, ces molécules organiques sont non biodégradables. Les protéines et les acides humiques 
représentent près de 80 % de ces molécules (voir Tableau 3 : résultats complémentaires non 
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présentés dans la publication précédente). Les polysaccharides sont minoritaires. Cette 
composition est à l’image de la composition d’une boue anaérobie qui, d’après Morgan et al. 
(1990), est composée principalement de protéines et très peu de polysaccharides. Il aurait été 
intéressant d’analyser dans cette étude la composition des agrégats pour confirmer ce point. 
Concernant les sels, bien que la composition de ces sels n’ait pas été mesurée, il est probable 
que ceux-ci se composent essentiellement de calcium et de phosphore sous forme de 
phosphate (Morgan et al. , 1990). Ce point mériterait d’être aussi vérifié. Compte tenu des 
taux de sels solubilisés en fonction du temps de séjour de la boue et avec ou sans la présence 
de l’activité aérobie hyper-thermophile, il apparaît que ce processus de solubilisation est un 
processus lent qui semble associé à la solubilisation de la DCO lentement biodégradable ou 
réfractaire. Ceci souligne la nature ionique des interactions moléculaires au sein de l’agrégat 
et confirme le rôle des sels dans la stabilité du « squelette » du floc évoqué dans le chapitre 4. 
Une synergie entre les populations anaérobies et aérobies est mise en évidence, car le taux de 
solubilisation est deux fois plus élevé en présence des bactéries aérobies. En effet, Rasmussen 
et Nielsen (1996) notent au sein des flocs une réduction des ions Fe3+ en ions Fe2+ en 
condition anaérobie stricte. Cette réduction favoriserait significativement le détachement des 
acides humiques des flocs (Nielsen et al., 1996). Cette « fuite » d’acides humiques pourrait 
avoir comme conséquence de rendre accessible des protéines à des enzymes hydrolytiques 
sécrétées par les bactéries aérobies hyper-thermophiles. Les activités protéasiques présentes à 
l’état soluble lors des essais ont été mesurées. Les valeurs sont rassemblées sous la forme 
d’un histogramme (Figure 9 : résultats complémentaires non présentés dans la publication 
précédente).  
D’après la Figure 9, l’activité protéasique mésophile (35 °C) est relativement équivalente 
quels que soient les procédés et l’âge de boue. Par contre il semblerait compte tenu des 
variations mesurées sur l’activité protéasique hyper-thermophile que celle-ci soit supérieure 
en présence de la population aérobie (procédé MAD-TAR). Hasegawa et al. (2000) a aussi 
mis en évidence l’excrétion de ces protéases par des bactéries hyper-thermophiles du type 
































Activité protéase T amb
Activité protéase 35°C
Activité protéase 65°C
Tableau 3. Composition biochimique de la DCO dure solubilisée pour les deux procédés 
(%, gDCO / g DCO soluble(4)) 
procédé SRT (j) sucres protéines Acides humiques Bilan DCO (%) 
Ratio (gDCO/g)  1,14 1,3 1,1  
21 3 42 36 80 
MAD(1) 
42 3 45 36 84 
21 4 40 27 71 
MAD/TAR (2) 
42 4 47 30 81 
   (1) Digesteur Anaérobie Mésophile, (2) Digesteur Anaérobie Mésophile / Réacteur Aérobie 
hyperThermophile (4) facteur de conversion : 1,3 g DCO/g protéines, 1,1 g DCO/g sucres ou 
acides humiques 
 
Figure 9. Activité protéasique dans les boues de sortie de chaque procédé pour les deux âges 
de boue (MAD = digesteur anaérobie mésophile ; MAD – TAR = digesteur anaérobie 




Ce processus de solubilisation avancée se traduit en une augmentation de 20 à 40 % de la 
biodisponibilité de la DCO de la boue (initialement égale à 44 ± 4 %). La biodégradabilité 
maximale obtenue lors des essais est égale à 61 ± 1 %.  
Cela signifie qu’au sens strict du fractionnement ASM1, 30 % de la DCO de la boue 
considérée comme inerte (Xi et/ou Xp)  ont été consommées. Les analyses biochimiques 
incomplètes (absence de mesure sur la fraction particulaire) ne permettent pas de conclure sur 
la composition exacte de cette DCO réfractaire, bien que les protéines et les acides humiques 
semblent les constituants majoritaires. Enfin, ces essais n’ont certainement pas permis 
d’atteindre la biodégradabilité intrinsèque de la boue. Pour une boue de 12 j d’âge de boue 
alimenté avec l’eau usée de la ville de Toulouse, il obtient en effet une biodégradabilité de 70 
% de la DCO. Le 30 % restant de la DCO correspondent à une DCO dure totalement 
solubilisée. 
Dans le cadre du procédé MAD-TAR, l’augmentation potentielle de la biodégradation de la 
boue passe par une augmentation du taux de traitement aérobie ou de la durée du temps de 
séjour hydraulique dans le réacteur aérobie. Ceci mériterait d’être testé et d’atteindre les 
limites du couplage anaérobie / aérobie. 
Le gain en biodégradabilité n’a pas bénéficié à la production de méthane. La production de 
méthane par le procédé MAD-TAR est en effet restée identique à celui du digesteur anaérobie 
simple, MAD. 
En effet, la DCO hydrolysée dans le réacteur aérobie est immédiatement oxydée par la 
population aérobie. Il n’y a pas eu non plus d’effet indirect lié à l’excrétion de protéase 
spécifique par les bactéries aérobies thermophiles lors du passage de la boue dans le TAR. En 
effet, comme l’indique la Figure 9, l’activité protéasique solubilisée à 35 °C semble 
relativement identique pour tous les essais. Cela semble confirmer que les protéases hyper-
thermophiles sont actives au voisinage de 65 °C (Kim et al. 2002) et donc uniquement lorsque 
la boue se trouve dans le TAR.  Une des solutions pour éviter l’oxydation de cette DCO serait 
de placer la population aérobie en conditions de micro-aérophilie afin d’orienter le 
métabolisme vers la production acidogène. Hasegawa et al. (2000) a mis en évidence une 
accumulation significative d’acides gras volatiles pour des concentrations en oxygène 
inférieures à 0,1 mg/L mais pour des temps de séjour supérieurs à 2 j. Cela suppose que ces 
bactéries hyper-thermophiles sont aussi anaérobies-facultatives, ce qui expliquerait d’ailleurs 
leur résistance à des conditions d’environnement anaérobie strictes prolongées (SRT 
anaérobie = 8,5 × SRT aérobie).  
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Enfin, cette étude a montré que le procédé MAD-TAR permet de réduire considérablement le 
volume de l’installation pour un rendement de biodégradation équivalent. Ainsi, le volume 
peut être divisé par deux pour un taux de dégradation de 41 % de la DCO. L’autre avantage 
est qu’il est possible d’équiper un méthaniseur existant d’un module TAR sans altérer sa 









Les boues biologiques sont un sous-produit inévitable du traitement des eaux usées. Elles sont 
la conséquence d’un transfert partiel de polluants initialement sous forme dissoute ou 
particulaire organique et minérale en boues. Ces boues se présentent sous forme d’agrégats ou 
de flocs de tailles réduites (autour de 100 µm). Cet état physique résulte de la transformation 
de molécules organiques en bactéries et en exopolymères de nature protéique ou 
polysaccharidique qui constituent le squelette des agrégats ainsi formés. A la faveur de 
mécanismes physiques (adsorption, coagulation, interactions ioniques…), le floc concentre 
également d’autres molécules lentement ou difficilement assimilables, initialement dans l’eau 
usée, sous une forme soluble, colloïdale ou encore particulaire (acide humique, agrégats 
lipidiques, fibre cellulosique, …).  
Ces boues constituent donc un gisement  de carbone et/ou d’énergie. Industriellement, une des 
voies de valorisation les plus exploitées est la digestion anaérobie de ces boues qui conduit à 
une transformation du carbone organique en méthane. Cependant,  cette transformation n’est 
que partielle et est très variable. La réaction d’hydrolyse biologique de la matière organique 
pourrait être limitée par la structuration même des molécules au sein du floc. Le milieu exo-
cellulaire intra-floc est, en effet, souvent assimilé à un structure de type gel (Neyens et al., 
2004). Au final, une grande partie des éléments constitutifs de la boue reste donc réfractaire à 
toute attaque biologique. De nombreux travaux, qui pour certains ont abouti à des procédés 
industriels, ont évalué des techniques de désintégration des agrégats. Ces techniques 
chimiques, thermiques ou encore mécaniques se sont avérées très efficaces jusqu’à réduire à 
zéro la production de boue sur des installations. Elles sont cependant très énergivores et, pour 
certaines d’entre elles, ne visent qu’un seul objectif qui est de réduire la production de boue.  
 
L’objet de ce travail a consisté à explorer une voie biologique qui pourrait permettre de 
concilier à la fois l’augmentation de la matière organique biodégradable et sa transformation 
en méthane, assurées au sein d’un même procédé respectivement par une population aérobie 
hyper-thermophile (hydrolyse) et par une population anaérobie mésophile (production de 
méthane). Ce procédé nommé MAD-TAR est composé d’un digesteur anaérobie mésophile 
(MAD) sur lequel est greffé un module aérobie à 65 °C (TAR). La boue anaérobie est 
régulièrement recirculée dans ce module. Cette problématique a soulevé un certain de nombre 
de questions qui ont constitué le fil conducteur de ce travail : 
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- Quels sont les verrous réactionnels à l’origine de la faible biodégradabilité de la 
matière organique : la structure agrégée ou la nature chimique des molécules ou les 
deux ? 
- Comment dissocier les effets thermiques et les effets biologiques vis-à-vis des 
processus de désintégration et de solubilisation de la matière organique ?  
- Est-il possible d’implanter une population aérobie thermophile performante à partir 
d’une boue activée quelconque ou est-il nécessaire d’introduire des souches 
spécifiques comme dans la plupart des travaux (isolement à partir de compost de 
boue ou de fumiers) ? 
- Est-il possible de faire cohabiter au sein d’un même procédé des environnements 
diamétralement opposés d’un point de vue température et conditions d’accepteur 
d’électrons ? Dans ces conditions, existent-ils des synergies entre ces populations 
vis-à-vis de la désintégration et de la dégradation de la matière organique ? 
- Comment piloter cette intermittence aérobie / anaérobie pour concilier à la fois une 
biodégradabilité maximale et une transformation en méthane maximale ? 
  
Pour répondre à toutes ces questions, l’ensemble de nos résultats ont été structurés autour de 4 
chapitres.  
Au travers du premier chapitre, nous avons voulu vérifié la faible biodégradabilité 
anaérobie des boues activées et son importante variabilité. Cette étape est également 
importante pour fixer la référence en terme de biodégradation et ainsi pour fixer 
l’augmentation de l’efficacité de biodégradation. Pour cela, un panel assez large de boues 
activées a été utilisé. Les rendements de biodégradation anaérobie ont varié de 27 à 55 %. 
Cette variabilité est expliquée via le fractionnement d’une boue tel que proposé par ASM1. Il 
est mis en évidence l’impact important de la fraction dite inerte de l’eau usée à l’origine de la 
fabrication de la boue et dans une moindre mesure de l’âge de boue. La fraction 
biodégradable présente une constante apparente d’hydrolyse relativement similaire entre les 
boues secondaires (0,1-0,13 j-1), valeurs assez proches des constantes proposées par la 
littérature pour des protéines et des polysaccharides. Cela suggère que le processus de 
dégradation des constituants d’une boue suit le même processus physique de mise à 
disposition pour les bactéries. En condition mésophile, la DCO réfractaire reste une part 
importante. Deux raisons pour cela: (i) une accessibilité très réduite des molécules de par leur 
agencement au sein de la matrice exo-polymérique et (ii) un potentiel enzymatique des 
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populations bactériennes mésophiles anaérobies inadapté à la nature chimique de ces 
molécules.  
 
Il a donc été décidé d’utiliser les capacités des bactéries aérobies hyper thermophiles connues 
pour leur forte activité solubilisante (Hasegawa, 2000). Cependant, il a fallu dans un premier 
temps dissocier les effets thermiques des effets biologiques. Des essais en réacteur fermé ont 
été mis en œuvre pour mettre en évidence les processus physiques et enzymatiques que subit 
un agrégat biologique lorsque celui-ci est soumis à un stress thermique et ce sur une durée 
significative (jusqu’à 150 h). Ce stress thermique modifie fortement l’état physique de la 
matière organique agrégée sous la forme d’une particule. En premier lieu, une solubilisation 
significative mais excessivement variable d’une boue à l’autre est observée (19 à 67 %). Les 
mesures de constantes de solubilisation indiquent la mise en jeu de processus à la fois de 
désorption (rapide) et d’hydrolyse (lent), ce dernier étant certainement favorisé par la 
mobilisation d’enzymes hydrolytiques initialement piégées dans la matrice exo-polymérique. 
Une solubilisation significative de l’activité enzymatique hydrolytique (protéase, lipases, 
glucosidases) est en effet observée, bien que, parallèlement, une perte d’activité enzymatique 
soit globalement mesurée (bactéries indigènes essentiellement mésophiles). 
Malgré cette mise à disposition forcée de la matière organique, la proportion de DCO 
biodégradable reste identique. D’un point de vue procédé, une pré-hydrolyse thermique à la 
temperature etudiée n’a que peu d’intérêt puisqu’aucune augmentation de la teneur en DCO 
biodégradable n’est engendrée. La matière organique bio-disponible d’un floc correspond 
donc aux molécules faiblement liées à la matrice organique et qui se retrouve en majorité (80 
%) dans une fraction dite solubilisable. Ces molécules sont accessibles aux attaques 
enzymatiques au sein même du floc. Ainsi, il a été montré que cette relation directe entre 
DCO biodégradable et DCO pouvait être généralisée et constitue une caractéristique de la 
boue. Il n’a pas été possible de relier ce caractère solubilisable à la nature de la DCO et à 
l’historique de « fabrication » des boues (âge de boue, fraction inerte de l’eau usée). 
Cependant, il a été proposé un modèle descriptif simple d’un floc bactérien : (i) une fraction 
de base structurelle principalement constituée d’EPS difficilement biodégradables et 
constituant le squelette d’un floc, (ii) une fraction solubilisable concentrant la DCO 






L’augmentation potentielle de la biodégradation de la matière organique d’une boue nécessite 
non seulement de déstructurer une fraction très stable du floc qui pourrait emprisonner des 
molécules intrinsèquement biodégradables, mais aussi d’introduire de nouvelles capacités 
hydrolytiques (en particulier protéolytique compte tenu de la prédominance des protéines) vis-
à-vis de bio-polymères solubilisés mais non assimilables par une population bactérienne 
anaérobie mésophile. Pour cela, nous avons choisi d’explorer la voie aérobie hyper-
thermophile pour estimer sa potentialité, dans un premier temps sans objectif de 
transformation de la DCO biodégradable en méthane.  
En réacteur fermé, les résultats majeurs ont montré la décroissance rapide de l’activité de la 
population aérobie mésophile qui compose l’essentiel des bactéries de la boue activée. Cette 
perte d’activité s’accompagne d’une libération de DCO biodégradable qui est rapidement 
oxydée. Il est probable que cette oxydation soit l’œuvre des bactéries mésophiles elle-même. 
On parle d’activité cryptique. Le stress thermique appliqué à ces bactéries conduit à 
l’utilisation de cette DCO biodégradable à des fins énergétiques jusqu’à épuisement de cette 
DCO. L’utilisation de techniques de biologie moléculaire a permis de suivre la dynamique de 
la population et de mettre en évidence l’apparition assez rapide (80h) de souches spécifiques 
thermophiles. En parallèle, des essais BMP ont montré une augmentation de 20 % de la 
biodégradabilité de la boue    
 
L’objet du dernier chapitre fut de maintenir en continu une population aérobie hyper-
thermophile au sein d’une population anaérobie dominante. En pratique, cela revient à coupler 
un digesteur mésophile à un réacteur aérobie à 65 °C à travers lequel la boue anaérobie est 
continuellement recirculée. Ce fut l’objet de cette étude expérimentale de 180 jours pendant 
laquelle deux âges de boue globaux ont été testés: 21 j (condition conventionnelle) et 42 j 
(condition mésophile pour une dégradation quasi-complète de la DCO biodégradable). 
L’impact de l’activité aérobie a été analysé sur plusieurs plans : la désintégration de la 
structure floculée en relation avec la solubilisation des sels et de la matière organique,  la 
biodégradabilité intrinsèque de la matière organique, la synergie entre les activités aérobies et 
anaérobies au sein d’un même procédé et enfin sur le dimensionnement d’un procédé de 
traitement des boues. 
Le premier constat est qu’il est possible de faire cohabiter des populations aérobies hyper-
thermophiles avec des populations anaérobies strictes telles que les bactéries méthanogènes. 
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Cela suppose que le floc, malgré sa déstructuration physique et sa dégradation très avancée 
(jusqu’à 60 % de la DCO), reste une entité au sein de laquelle s’établissent des 
environnements mitoyens mais spécifiques au développement de ces différents micro-
organismes (en particulier vis-à-vis de l’accepteur d’électron). 
Le processus de désintégration des flocs a été identifié à travers le processus de solubilisation 
des sels et de la matière organique. Ce processus met en jeu des réactions lentes qui nécessite 
des âges de boue élevés. Comparativement à l’activité strictement anaérobie, l’activité aérobie 
hyper-thermophile amplifie clairement le phénomène de solubilisation avec une libération 
jusqu’à 40 % des sels et 10 % de la matière organique. Ceci met en évidence l’activité 
spécifique hydrolytique de ces bactéries. Ces sels et ces molécules organiques constituent 
certainement le « squelette » des agrégats biologiques. Ce processus de solubilisation avancée 
se traduit en une augmentation de  40 % (de la biodisponibilité de la DCO de la boue 
(initialement égale à 44 ± 4 %). La biodégradabilité maximale obtenue lors des essais est 
égale à 61 ± 1 % soit 52% par le MAD-TAR et 9% de biodégradabilité résiduelle estimée par 
le BMP sur la DCO de sortie.  
Cela signifie qu’au sens strict du fractionnement ASM1, 30 % de la DCO de la boue 
considéré comme inerte (Xi et/ou Xp) a été consommé. Les analyses biochimiques 
incomplètes (absence de mesure sur la fraction particulaire) ne permettent pas de conclure sur 
la composition exacte de cette DCO réfractaire, bien que les protéines et les acides humiques 
semblent les constituants majoritaires. Enfin, ces essais n’ont certainement pas permis 
d’atteindre la biodégradabilité intrinsèque de la boue. Il est fort probable qu’une partie de 
cette DCO réfractaire soit intrinsèquement biodégradable.   
Dans le cadre du procédé MAD-TAR, l’augmentation potentielle de la biodégradation de la 
boue passe par une augmentation de la fréquence de passage aérobie ou de la durée du temps 
de séjour hydraulique dans le réacteur aérobie. Ceci mériterait d’être testé afin d’optimiser le 
procédé et d’atteindre les conditions optimales du couplage anaérobie / aérobie. 
Le gain en biodégradabilité n’a pas bénéficié à la production de méthane. La production de 
méthane par le procédé MAD-TAR est restée identique à celui du digesteur anaérobie simple 
MAD. En effet, la DCO hydrolysée dans le réacteur aérobie est immédiatement oxydée par la 
population aérobie, ce qui permet la croissance de ces populations hyper thermophiles et 
confirment ainsi leur capacité à s’implanter malgré l’absence de DCO facilement 
biodégradable. Il n’y a pas eu non plus d’effet indirect lié à l’excrétion de protéase spécifique 
par les bactéries aérobies thermophiles lors du passage de la boue dans le TAR. Enfin, cette 
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étude a montré que le procédé MAD-TAR permet de réduire considérablement le volume de 
l’installation pour un rendement de biodégradation équivalent. Ainsi, le volume peut être 
divisé par deux pour un taux de dégradation de 41 % de la DCO. L’autre avantage est qu’il est 
possible d’équiper un méthaniseur existant d’un module TAR sans altérer sa production de 




Dans les conditions opérationnelles, le procédé MAD-TAR ne permet pas une solubilisation 
totale de l’agrégat. En effet, 60 % de la DCO résiduelle est encore sous une forme agrégée. 
Cet état ne permet pas d’accéder totalement à la DCO intrinsèquement biodégradable. En 
effet, il a été montré que la déstructuration des flocs ont conduit à la dégradation de 30 % de 
la DCO initialement réfractaire dans les conditions de digestion mésophile. Une des suites à 
donner à ce travail serait de démontrer s’il est possible ou non de rendre bioassimilable la 
totalité de la DCO particulaire via des activités biologiques hyper-thermophiles, comme cela a 
été déjà mis en évidence avec l’ozone par exemple. Pour cela, deux paramètres opératoires 
nous semblent importants : le temps de séjour hydraulique dans le module TAR et la 
fréquence de passage de la boue dans ce réacteur. En effet, le réacteur aérobie fonctionne en 
chémostat. Par conséquent, le temps de séjour hydraulique fixe le taux de croissance des 
micro-organismes et sélectionne les micro-organismes les plus rapides à se multiplier. 
L’augmentation de ce temps de séjour permettrait d’élargir la diversité microbienne et avec 
elle les capacités hydrolytiques vis-à-vis des macromolécules agrégées (60 % DCO) ou à 
l’état soluble (40 % DCO). 
La fréquence de passage est aussi un paramètre clé. Actuellement, elle est directement liée au 
temps de séjour des boues dans le procédé et augmente avec celui-ci. Dans le cadre de ce 
travail, la plage étudiée s’est limitée au cas de figure industriel (SRT de 21 et 42 j) et aucune 
séparation entre le temps de séjour hydraulique et le temps de séjour des boues n’est possible 
(fonctionnement de type chémostat). Le bioréacteur à membrane appliqué au MAD 
constituerait un outil adapté pour la compréhension des mécanismes à long terme puisqu’il 
permettrait justement de découpler la fréquence de passage du temps de séjour hydraulique. Il 
permettrait également d’établir des conditions opératoires pour analyser séparément les 




La caractérisation et la compréhension des mécanismes de solubilisation et de dégradation 
doivent être éclairées par la caractérisation biochimique de la matière organique. Ces analyses 
sont couramment utilisées dans les travaux actuels concernant en particulier les EPS. 
Cependant, il ne faut pas oublier leurs limites. Elles ne donnent que des images de la 
composition de la matière organique puisque les principes de dosage sont basés sur des 
équivalents (BSA pour les protéines ; acides humiques commerciaux). Pourtant, dans notre 
cas, une approche quantitative est nécessaire. Pour cela, des bilans DCO basés sur des facteurs 
de conversion pour chaque famille de molécule ont été utilisés. 80 % de la matière organique 
était concernée par ces analyses. Compte tenu de l’importance de ces analyses, il semble 
important d’avoir une réflexion particulière sur la représentativité et les limites de ces 
dosages.  
D’après les analyses biochimiques, la matière organique réfractaire se composerait 
essentiellement de protéines et d’acides humiques. Il est difficile de distinguer la part des 
protéines ou polysaccharides inertes provenant de l’eau d’entrée et la part synthétisée lors des 
processus de floculation (EPS) ou libérée lors de la lyse cellulaire. 
Ces analyses biochimiques associées à des analyses de biodégradabilité permettraient 
d’envisager une compartimentation de la matière organique plus représentative que celle 
proposée actuellement par ASM1, 2 ou 3, qui fragmente la DCO dure en deux populations de 
molécules : une DCO particulaire de l’eau usée et une DCO produite suite au processus de 
lyse cellulaire. De nombreux travaux actuellement s’intéressent aux EPS (protéines et 
polysaccharides) et aux propriétés qu’ils confèrent aux agrégats (floc, granules) ou aux 
biofilms. Des données concernant leur biodégradabilité commencent à être mesurées (Wang 
et al., 2007). Une description spécifique de leur synthèse et de leur réutilisation ou non en 
terme de réserve exo-cellulaire constituerait une avancée précieuse. Cela revient finalement à 
intégrer le processus de floculation au même titre que le processus de lyse cellulaire.  
 
Une des voies de prospection à explorer concerne aussi la synergie entre des populations 
anaérobies et aérobies. Dans le contexte actuel, il est indispensable d’associer traitement et 
valorisation matière ou énergétique. Par conséquent, l’oxydation stricte de la DCO ne 
présente aucun intérêt. Ne vaut-il pas mieux dans ces conditions enrichir les sols agricoles 
d’une matière organique dont ils sont déficitaires ? L’hydrolyse de la matière organique doit 
donc s’accompagner d’une transformation partielle en méthane. Cette synergie n’a pas pu être 
mise en évidence lors de nos essais. Une des pistes serait de fonctionner en condition micro-
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aérophile pour shunter la voie oxydative au profit de la voie acidogène. Reste à démontrer que 
les activités hydrolytiques sont dans ces conditions conservées. Les quelques résultats obtenus 
par Hasegawa (2000) sont prometteurs mais dans ce cas précis, l’utilisation des bactéries 
hyper-thermophiles comme agents de pré-hydrolyse d’une boue avant digestion laisse penser 
que la DCO touchée risque d’être une DCO méthanisable. Seul le couplage tel qu’il est 
proposé dans le procédé MAD-TAR permet d’envisager de spécifier l’activité des bactéries 
hyper-thermophiles sur la matière organique difficilement hydrolysable en condition 
anaérobie stricte.  
Cette question nécessiterait par conséquent un éclairage microbiologique supporté par des 
outils de biologie moléculaire. En effet, mieux comprendre la dynamique de population au 
sein d’un procédé MAD-TAR ou l’isolement de souches spécifiques de biotopes particuliers 
(composts, sols) permettrait d’identifier de nouvelles fonctionnalités hydrolytiques et les 
facteurs environnementaux qui les régissent. A partir de la connaissance de ces facteurs, il 
serait possible de définir les pressions de sélection adéquates pour maintenir une population 
spécifique au sein du procédé (température, temps de séjour et fréquence de passage dans le 
TAR, niveau d’oxygénation, …). 
Certains travaux ouvrent déjà des pistes. Ainsi, Song et al. (2006) isolèrent des souches à fort 
potentiel de solubilisation de compost de boues biologiques. Ce milieu rassemble en effet des 
conditions de développement d’une flore diversifiée et a priori adaptée : substrat (flocs 
biologiques), température (montée en température au voisinage de 70 °C), temps de séjour 
long (autour de 100 j). Néanmoins, ils se sont limités à l’étude des capacités de leurs souches 
sur un modèle E coli. De son côté, Wetzel, 1991 décrit aussi certaines exo-enzymes qui ont la 
particularité d’attaquer des composés poly-phénoliques tels que des acides humiques.  
Pour finir, dans le contexte actuel, le bilan énergétique de ce procédé d’hydrolyse avancée 
doit être impérativement positif. Ce point doit être aussi vérifié (en cours), car dans le cas 
contraire ne serait-il pas préférable de conserver la filière associant la production de méthane 
(digestion anaérobie conventionnelle) et l’amendement organique de sols carencés (épandage 
agricole) ?   
Cette réflexion doit enfin inciter à promouvoir de nouveaux schémas d’épuration basés sur 
une concentration de la pollution organique pour la traiter directement en conditions 
anaérobies. La fraction particulaire et colloïdale représente entre 50 et 70 % de la DCO d’une 
eau usée urbaine. En effet, seulement 10 à 15 % de la DCO est convertie en biomasse. Ceci 




Achouak, W., Normand, P., and Heulin, T. 1999. Comparative phylogeny of rrs and nifH  
 genes in the Bacillaceae. Int J Syst Bacteriol. 49 (3): 961-967. 
Adamczyk, J., Hesselsoe, M., Iversen, N., Horn, M., Lehner, A., Nielsen, P.H. et al. 2003.  
 The isotope array, a new tool that employs substrate-mediated labeling of rRNA for  
 determination of microbial community structure and function. Appl Environ 
 Microbiol. 69: 6875-6887. 
AFNOR (1994) Collection of French standard methods 1994 : water quality, Ed. AFNOR, 
 Paris, France. 
Agence de l’eau. 1994. L’assainissement des aglomerations : techniques d’épuration actuelles  
 et evolutions. Etudes inter-agences No. 27. 
Aguilera, M., Monteoliva-Sanchez, M., Suarez, A., Guerra, V., Lizama, C., Bennasar, A., and  
 Ramos-Cormenzana, A. 2001. Paenibacillus jamilae sp. nov., an exopolysaccharide- 
 producing bacterium able to grow in olive-mill wastewater. Int J Syst Evol Microbiol.  
 51: 1687-1692. 
Aoki, N. and Kawase, M. 1991. Development of high-performance thermophilic two-phase  
 digestion process (review paper). Wat.Sci.Tech. 23:1147 – 1156. 
Ayol, A. 2005. Enzymatic treatment effects on dewaterability of anaerobically digested  
 biosolids-I: performance evaluations. Process Biochemistry. 40 (7), 2427-2434. 
Banat, F.A., Prechtl, S., and Bischof, F. 2000. Aerobic thermophilic treatment of sewage  
 sludge contaminated with 4- nonylphenol. Chemosphere. 41: 297-302. 
Barlindhaug, J. and Odegaard, H. 1996 Thermal hydrolysis for the production of carbon 
 source for denitrification. Wat. Sci.Tech. 34(1-2), 371-378. 
Barjenbruch, M. and Kopplow, O. 2003. Enzymatic, mechanical and thermal pre- 
 treatment of surplus sludge. Adv. Environ. Res. 7 (3): 715-721. 
Bhattacharya, S. K., Madura, R. L., Walling, D. A. and Farrel, J. B. 1996. Volatile solids  
 reduction in two phase and conventional anaerobic sludge digestion. Wat. Res. 30  
 (5): 1041-1048. 
Bitton, G. 1994. Wastewater Microbiology. Ed. Wiley-Liss, New York. 
Bomio, M., Sonnleitner, B., and Fiechter, A. 1989. Growth and biocatalytic actilities of  





Bonch-Osmolovskaya, E.A., Miroshnichenko, M.L., Lebedinsky, A.V., Chernyh, N.A.,  
 Nazina, T.N., Ivoilov, V.S. 2003.  Radioisotopic, culture-based, and oligonucleotide  
 microchip analyses of thermophilic microbial communities in a continental high- 
 temperature petroleum reservoir. Appl Environ Microbiol. 69: 6143-6151. 
Boon, F. 1994. Influence of the pH, high volatile fatty acids concentration and partial  
 hydrogen pressure on hydrolysis. MSc. Thesis, Wageningen, The Netherlands. (In  
 ducth). 
Bougrier, C. 2005. Optimisation du procédé de méthanisation par mise en place d’un co-
 traitement physico-chimique : Application au gisement de biogaz représenté par les 
 boues d’épuration des eaux usées. Thèse. Université de Montpellier II. 
Bougrier, C., Albasi, C., Delgènes, J.P. and Carrère H. 2006. Effect of ultrasonic, thermal and  
 ozone pre-treatments on waste activated sludge solubilisation and anaerobic  
 biodegradability, Chem. Eng. Proc. 45 (8): 711–718. 
Bougrier, C., Delgenès, J.P. and Carrère, H. 2006. Combination of thermal treatments and  
 anaerobic digestion to reduce sewage sludge quantity and improve biogas yield,  
 Process Saf. Environ. Protect. 84 (B4): 280–284. 
Bougrier, C.,. Delgenès, J.P. and Carrère, H. 2007. Impact of thermal pre-treatments on the  
 semi-continuous anaerobic digestion of waste activated sludge. Biochem. Eng. J. 34:  
 20–27. 
Bougrier, C., Delgenès, J-P. and Carrère, H. 2008. Effects of thermal treatments on five  
 different waste activated sludge samples solubilisation, physical properties and  
 anaerobic digestion. Chem. Eng. J. 139: 236-244. 
Brodie, E.L., Desantis, T.Z., Joyner, D.C., Baek, S.M., Larsen, J.T., Andersen, G.L. 2006.  
 Application of a high-density oligonucleotide microarray approach to study bacterial  
 population dynamics during uranium reduction and reoxidation. Appl Environ  
 Microbiol. 72: 6288-6298. 
Buhr, H. O. and Andrews, J. F. 1977. The thermophilc anaerobic digestion process. Wat. Res.  
 11 :129-143. 
Cadoret, A., Conrad, A. and Block, J.C. 2002. Availability of low and high molecular weight  
 substrates to extracellular enzymes in whole and dispersed activated sludges. Enzyme  





Camacho, P. 2001. Excess sludge process reduction by physical or chemical and biological  
 coupling. (Etude de procédés de réduction de la production de boues par couplage de  
 traitement physique ou chimique et biologique). Ph.D. thesis, Institut National  
 des Sciences Appliquées, Toulouse, France. 
Camacho, P., Ginestet, P. and Audic, J-M. 2003. Pilot plant demonstration of reduction 
 technology during activated sludge treatment of wastewater. WEFTEC’03,  
 October 11-15, Los Angeles, USA. 
Camacho, P., Ginestet, P., and Audic, J.-M. 2005. Understanding the mechanisms of thermal  
 disintegrating treatment in the reduction of sludge production. Wat.Sci.Tech. 52: 235- 
 245. 
Canales, A., Pareilleux, A., Rols, J.L., Goma G. and Huyard A. 1994. Decreased sludge  
 production strategy for domestic wastewater treatment. Wat.Sci.Tech. 30 (8): 97-106. 
Castiglioni, B., Rizzi, E., Frosini, A., Sivonen, K., Rajaniemi, P., Rantala, A. 2004.  
 Development of a universal microarray based on the ligation detection reaction and  
 16S rRNA gene polymorphism to target diversity of Cyanobacteria. App. Environ. 
 Microbiol. 70: 7161-7172. 
Chauzy, J., Cretenot, D., Patria, L., Fernandes, P., Sauvegrain, P. et Levasseur, J. P. 2003. Bio  
 Thelys: a new sludge reduction process, Biosolids 2003: Water Sludge as a resource,  
 Trondheim (Norway), 23-25 June. 
Climent, M., Ferrer, I., Baeza, M-M., Artola, A., Vazquez, F. and Font, X. 2007. Effects of  
 thermal and mechanical pretreatments of secondary sludge on biogas production under  
 thermophilic conditions. Chem. Eng. J. 133:335-342. 
Daigger, G.T. and Buttz, J.A. 1992. Upgrading wastewater treatments plants. Ed.Water  
 Quality Management Library 2,134-141. 
Datta, R. 1981. Acidogenic fermentation of corn stover. Biotech. Bioeng. 23: 61-77. 
De baere, L. 2000. Anaerobic digestion of solid waste: State-of the-art. Wat.Sci.Tech.. 41 (3):  
 283-290. 
Dees, P.M., and Ghiorse, W.C. 2001. Microbial diversity in hot synthetic compost as revealed  
 by PCR-amplified rRNA sequences from cultivated isolates and extracted DNA.  
 FEMS Microbiol Ecol. 35: 207-216. 





Demaneche, S., Sanguin, H., Pote, J., Navarro, E., Bernillon, D., Mavingui, P. 2008.  
 Antibiotic-resistant soil bacteria in transgenic plant fields. Proc Natl Acad Sci U S  
 A.105: 3957-3962. 
DeSantis, T.Z., Stone, C.E., Murray, S.R., Moberg, J.P., and Andersen, G.L. 2005. Rapid  
 quantification and taxonomic classification of environmental DNA from both  
 prokaryotic and eukaryotic origins using a microarray. FEMS Microbiol Lett. 245:  
 271-278. 
DeSantis, T.Z., Brodie, E.L., Moberg, J.P., Zubieta, I.X., Piceno, Y.M., and Andersen, G.L.  
 2007. high-density universal 16S rRNA microarray analysis reveals broader diversity  
 than typical clone library when sampling the environment. Microb Ecol. 53: 371-383. 
Dignac, M.F., Urbain, V., Rybacki, D., Bruchet, A., Snidaro, D. and Scribe, P. 1998.  
 Chemical description of extracellular polymers: implication on activated sludge floc  
 structure. Wat. Sci. Tech. 38(8-9), 45-53. 
Dohanyos, M. Zabranska, J., Kutil, J. and Jenicek P. 2004.Improvement of anaerobic  
 digestion of sludge. Wat Sci. Tech. 49 (10): 89-96. 
Dreywood R. 1946. Qualitative test for carbohydrate material. Ind. Eng. Chemistry. 18 :499. 
Dunbar, J., Barns, S.M., Ticknor, L.O., and Kuske, C.R. 2002. Empirical and theoretical  
 bacterial diversity in four Arizona soils. Appl.Environ.Microbiol. 68: 3035-3045. 
Duran, M., Tepe, N., Yurtsever, D., Punzi, V.L., Bruno, C., and Mehta, R.J. 2006.  
 Bioaugmenting anaerobic digestion of biosolids with selected strains of Bacillus,  
 Pseudomonas, and Actinomycetes species for increased methanogenesis and odor  
 control. Appl Microbiol Biotechnol. 73: 960-966. 
Eastman, J. A and Ferguson, J. F. 1981. Solubilisation of particulate organic carbon during  
 the acid phase of anaerobic digestion. J. W.P.C.F. 53 (3 I): 352-366 
Eckenfelder, W.W. 1980. Aerobic digestion of organic sludges. Environ.Tech. Lett., 1, 537– 
 546. 
Eckenfelder, W.W. and Grau, P. 1992. Activated sludge process design and control:theory  
 and practice. Water quality management library. pp  6-7 
Ekama, G. A., Sötemann, S. W. and Wentzel, M. C. 2007. Biodegradability of activated  
 sludge organics under anaerobic conditions. Wat. Res. 41 (1): 244-252; 
Eschenhagen, M., Schuppler, M., and Röske, I. 2003. Molecular characterization of the  
 microbial community structure in two activated sludge systems for the advanced  
 treatment of domestic effluents. Water Res. 37: 3224-3232. 
186 
 
Eskicioglu, C., Kennedy, K.J., and Droste, R.L. 2006 Characterization of soluble organic  
 matter of waste activated sludge before and after thermal pretreatment. Wat. Res. 40:  
 3725-3736. 
Finnegan, P.M., Brumbley, S.M., O'Shea, M.G., Nevalainen, H., and Bergquist, P.L. 2004.  
 Isolation and characterization of genes encoding thermoactive and thermostable  
 dextranases from two thermotolerant soil bacteria. Curr Microbiol. 49: 327-333. 
Frohlund, B., Griebe, T. and Nielsen, P.H. 1995. Enzyme activity in activated-sludge  
 floc matrix. Appl. Microb. Biotech. 43 (4), 755-761. 
Frohlund, B., Palmgren, R., Keiding, K. and Nielsen, P.H. 1996. Extraction of extracellular  
 polymers from activated sludge using a cation exchange resin.. Wat.Res. 30 (8), 1749- 
 1758. 
Gaudy, A.F., Jr. 1984. Fundamental concepts of autodigestion of biomass. Delaware Water  
 Resources Research Center, University of Delaware, USA. 
Gavala, H.N., Yenal, U., Skiadas, I.V., Westermann, P. and Ahring, B.K. 2003.Mesophilic  
 and thermophilic anaerobic digestion of primary and secondarysludge. Effect of pre- 
 treatment at elevated temperature. Wat. Res. 37 (19): 4561-4572.  
Gessesse, A., Dueholm, T., Petersen, S.B. and Nielsen, P.H. 2003. Lipase and protease  
 extraction from activated sludge. Wat. Res. 37 (15), 3652-3657. 
Ghosh, S., 1981.Kinetics of acid-phase fermentation in anaerobic digestion. Biotech. Bioeng.  
 Symp. 11, 301–313.  
Ginestet, P. .2002. Ways of innovation for the reduction of excess sludge. WIRES  
 EVK1-CT2000-00050 
Gosset, J. and Belser R, 1982. Anaerobic digestion of waste activated sludge. J. Env. Eng.  
 108: 1101–1120.  
Graja, S., Chauzy, J., Fernandes, P., Patria, L. Cretenot, D. 2005. Reduction of sludge  
 production from WWTP using thermal pretreatment and enhanced anaerobic  
 methanisation, Wat.Sci.Tech. 52 (1–2): 267– 273. 
Hamzawi N., Kenedy K.J., and McLean D.D. 1998. Technical feasibility of anaerobic co- 
 digestion of sewage sludge and municipal solid waste. Environ. Tech. 19:993-1003. 
Haug, R.T., Stuckey, D.C., Gosset, J.M. and MacCarty, P.L. 1978. Effect of thermal pre-
 treatment on digestibility and dewaterability of organic sludge. J.W.P.C.F. pp. 73-85.  
Haug, R.T., Lebrun and Tortorici, L.D. 1983. Thermal pretreatment of sludges à field  
 demonstration. J.W.P.C.F. 55 (1): 23-34. 
187 
 
Hasegawa, S., Shiota, N., Katsura, K. and Akashi, A. 2000. Solubilization of organic  
 sludge by thermophilic aerobic bacteria as a pretreatment for anaerobic digestion. Wat. 
 Sci. Tech. 41(3), 163-169. 
Henze, M. , Grady, C. P. L. J. , Gujer, W. , Marais, G. V. R. and Matsuo, T. 1987.  
 Activated sludge model N°1. Report n° IAWPRC Scientific and Technical  
 Report N°1. 
Häner, A. Mason C.A, Hamer g. 1994. Death and lysis during aerobic thermophilic sludge 
 treatment : characterization of recalcitrant products. Wat.Res. 28 (4) 863-869. 
Hiraoka, M, Takeda, N., Sakaki and Yasuda, A. 1985. Highly efficient anaerobic digestion  
 with thermal pretreatment. Wat.Sci.Tech. 17 :529-539. 
Ivanov, V.N., Wang, J.Y., Stabnikova, O.V., Tay, S.T.L., and Tay, J.H. 2004. Microbiological  
 monitoring in the biodegradation of sewage sludge and food waste. J Appl Microbiol.  
 96: 641-647. 
Izquierdo, D. 2007. Analysis of anaerobic biodegradability test for soluble or solid organic 
 pollutants.  Stage’s report. Institut National des Sciences Appliquées de Toulouse. 
Jahn, A. and Nielsen, P.H. 1997. Extraction of extracellular polymeric substances (EPS) from  
 biofilms using cation exchange resin. Wat. Sci.Tech. 32 (8), 157-164. 
Jenkins, B.D., Steward, G.F., Short, S.M., Ward, B.B., and Zehr, J.P. 2004. Fingerprinting  
 diazotroph communities in the Chesapeake Bay by using a DNA macroarray. Appl  
 Environ Microbiol. 70: 1767-1776. 
Jorand, F., Zartarian, F., Thomas, F., Block, J. C., Bottero, J. Y., Villemin, G., Urbain, 
 V. and Manem, J. 1995. Chemical end structural (2D) linkage between bacteria within 
 activated sludge flocs, Wat.Res. 29 (7): 1639-1647. 
Juretschko, S., Loy, A., Lehner, A., and Wagner, M. 2002. The microbial community  
 composition of a nitrifying-denitrifying activated sludge from an industrial sewage  
 treatment plant analyzed by the full-cycle rRNA approach. Syst Appl Microbiol. 25:  
 84-99.  
Kappeler, J. and Gujer, W. 1992. Estimation of kinetic parameters of heterotrophic biomass  
 on aerobic conditions and characterization of wastewaters for activated sludge  
 modeling. Wat. Sci. Tech. 25 (6): 125-140. 
Karlsson, I. and Goransson, J. 1993. Thermal sludge treatment. Wat. Sci. Tech. 27:449-456. 
Karlsson, I. 1996. The water mirror, magazine on water supply from Kemira Kemi AB,  
 Kemwater, Sweden. Kepro-Status report to October 1996. 
188 
 
Kelly, J.J., Siripong, S., McCormack, J., Janus, L.R., Urakawa, H., El Fantroussi, S. et al.  
 2005. DNA microarray detection of nitrifying bacterial 16S rRNA in wastewater  
 treatment plant samples. Water Res. 39: 3229-3238. 
Kepp, U. and Solheim, O.E. 2000. Thermodynamical assessment of the digestion process. In  
 5th European Biosolids and Organic residuals Conference, WakefieldUnited  
 Kingdom. 
Keiding, K. and. Nielsen P. H .1997. Desorption of organic macromolecules from activated  
 sludge: Effect of ionic composition. Wat. Res. 31 (7): 1665-1672. 
Kim, Y., Bae, J., Oh, B., Lee, W. and Choi, J. 2002. Enhancement of proteolytic enzyme  
 activity excreted from Bacillus stearothermophilus for a thermophilic aerobic  
 digestion process. Biores. Tech. 82: 157-164. 
Kim, Y.K., and Choi, J.W. 2002. Optimum operation of thermophilic aerobic digestion  
 process for waste activated sludge minimization. J Microbiol Biotechnol. 12: 683-686. 
Koizumi, Y., Kelly, J.J., Nakagawa, T., Urakawa, H., El-Fantroussi, S., Al-Muzaini, S. 2002.  
 Parallel characterization of anaerobic toluene- and ethylbenzene-degrading microbial  
 consortia by PCR-denaturing gradient gel electrophoresis, RNA-DNA membrane  
 hybridization, and DNA microarray technology. Appl Environ Microbiol. 68: 3215- 
 3225. 
Konopka, A., Zakharova, T., and LaPara, T.M. 1999. Bacterial function and community  
 structure in reactors treating biopolymers and surfactants at mesophilic and  
 thermophilic temperatures. J Ind Microbiol Biotech. 23: 127-132. 
Kurisu, F., Satoh, H., Mino, T., and Matsuo, T. 2002. Microbial community analysis of  
 thermophilic contact oxidation process by using ribosomal RNA approaches and the  
 quinone profile method. Water Res. 36: 429-438. 
Lafitte-Trouqué, S. and Forster, C. F. 2002. The use of ultrasound and g-irradiation as  
 pretreatments for the anaerobic digestion of waste activated sludge at mesophilic and 
 thermophilic temperatures. Biores. Tech. 84: 113-118. 
Lambert, S., Thill, A., Ginestet, P., Audic, J. M. and Bottero, J. Y. 2000. Structural  
 interpretations of static light scattering patterns of fractal aggregates: I. Introduction of  






LaPara, T.M., Konopka, A., Nakatsu, C.H., and Alleman, J.E. 2000a. Effects of elevated  
 temperature on bacterial community structure and function in bioreactors treating a  
 synthetic wastewater. J Ind Microbiol Biotech. 24: 140-145. 
LaPara, T.M., Nakatsu, C.H., Pantea, L., and Alleman, J.E. 2000b. Phylogenetic analysis of  
 bacterial communities in mesophilic and thermophilic bioreactors treating  
 pharmaceutical wastewater. Appl Environ Microbiol. 66: 3951-3959. 
LaPara, T.M., Konopka, A., Nakatsu, C.H., and Alleman, J.E. 2000c. Thermophilic aerobic  
 wastewater treatment in continuous-flow bioreactors. J Environ Eng-Asce.126: 739- 
 744. 
LaPara, T.M., Nakatsu, C.H., Pantea, L.M., and Alleman, J.E. 2001. Aerobic biological  
 treatment of a pharmaceutical wastewater: effect of temperature on cod removal and  
 bacterial community development. Water Res; 35: 4417-4425. 
Ledent, P., Michels, H., Blackman, G., Naveau, H., and Agathos, S.N. 1999. Reversal of the  
 inhibitory effect of surfactants upon germination and growth of a consortium of two  
 strains of Bacillus. Appl Microbiol Biotechnol. 51: 370-374. 
Lee, J.W., Lee, H.W., Kim, S.Y., Lee, S.Y., Park, Y.K., Han, J.H. 2004. Nitrogen removal  
 characteristics analyzed with gas and microbial community in thermophilic digestion  
 for piggery waste treatment. Wat.Sci.Tech. 49:349-357. 
Lehne, G.; Muller, A. and Schwedes, J. 2001. Mechanical disintegration of sewage sludge.  
 Wat. Sci. Tech. 43 (1): 19-26  
Lessie T.G. and Vander Wyk J.C. 1972. Multiple forms of Pseudomonas multivorans  
 glucose-6-phosphateand 6-phosphogluconate dehydrogenases: differences in size,  
 pyridine nucleotide specificity and susceptibility to inhibition by adenosine 5’- 
 triphosphate. Journal of Bacteriology. 110 (3): 1107-1117. 
Li, Y. and Chróst, R.J. 2006. Microbial enzymatic activities in aerobic activated sludge  
 model reactors. Enzyme and Microbial Technology. 39:568-572. 
Li, Y.-Y. and Noike, T. 1992. Upgrading of anaerobic digestion of waste activated 
 sludge by thermal treatment. Wat. Sci. Tech. 26 (3-4): 857-866. 
Lin, J.G.; Chang, C.N.; Chang, S.C. 1997. Enhancement of anaerobic digestion of waste  
 activated sludge by alcaline solubilisation. Biores. Tech. 62 (3):85-90. 
Liu, W.T., Marsh, T.L., Cheng, H., and Forney, L.J. 1997; Characterization of microbial  
 diversity by determining terminal restriction fragment length polymorphisms of genes  
 encoding 16S rRNA. Appl Environ Microbiol.6 3: 4516-4522. 
190 
 
Liu, H. and Fang, H.P. 2002. Extraction of extracellular polymeric substances (EPS) of  
 sludges. J. Biotech. 95 (3), 249-256. 
Liu, Y. and Tay, J.H. 2001. Strategy for minimization of excess sludge production  
 from the activated sludge process. Biotech. Adv. 19: 97-107. 
Lokshina, L.Ya. and Vavilin, V.A. 1999. Kinetic analysis of the key stages of low  
 temperature methanogenesis. Ecoogical. Modeling. 117, 285–303. 
Lowry, O. H., Rosebrough, N. J., Fau, A. L. et Randall, R. J. 1951. Protein measurement 
 with the Folin reagent, Journal of Biological Chemistry, 193, pp. 265-275. 
Loy, A., Kusel, K., Lehner, A., Drake, H.L., and Wagner, M. 2004. Microarray and functional  
 gene analyses of sulfate-reducing prokaryotes in low-sulfate, acidic fens reveal  
 cooccurrence of recognized genera and novel lineages. Appl Environ Microbiol. 70:  
 6998-7009. 
Loy, A., Schulz, C., Lucker, S., Schopfer-Wendels, A., Stoecker, K., Baranyi, C. 2005. 16S  
 rRNA gene-based oligonucleotide microarray for environmental monitoring of the  
 Betaproteobacterial order "Rhodocyclales". Appl Environ Microbiol. 71: 1373-1386. 
Lu, J., Gavala, H.N., Skiadas, I.V., Mladenovska, Z. and Ahring, B.K. 2008. Improving 
 anaerobic sewage sludge digestion by implementation of a hyper-thermophilic 
 prehydrolysis step. J. Environm. Manag. 88 (4): 881-889. 
Manefield, M., Griffiths, R.I., Leigh, M.B., Fisher, R., and Whiteley, A.S. 2005. Functional  
 and compositional comparison of two activated sludge communities remediating  
 coking effluent. Environ Microbiol. 7: 715-722. 
Mannan, S., Fakhru'l-Razi, A., and Alam, M.Z. 2005. Use of fungi to improve bioconversion  
 of activated sludge. Water Res. 39: 2935-2943. 
Marsili-Libelli, S., Guerrizio, S. and Checci, N. 2003. Confidence regions of estimated 
 parameters for ecological systems. Ecological Modeling. 165, 127-146. 
Massé, A., Sperandio M. and Cabassud, C. 2006. Comparison of sludge characteristics and  
 performance of a submerged membrane bioreactor and an activated sludge process at  
 high solids retention time. Wat. Res. 40: 2405-2415. 
Mata-Alvarez, J., Macé, S. and Llabrés, P. 2000. Anaerobic digestion of organic solid 






Meehan, C., Bjourson, A.J., and McMullan, G. 2001. Paenibacillus azoreducens sp. nov., a  
 synthetic azo dye decolorizing bacterium from industrial wastewater. Int J Syst Evol  
 Microbiol. 51: 1681-1685. 
Metcalf et Eddy. 1991. Wastewater engineering: treatment, disposal, reuse, McGraw-Hill, 
 Inc., New York. 
Miah, M. S., Tada, C., Yang, Y. and Sawayama, S. 2005. Aerobic thermophilic bacteria  
 enhance biogas production. J. of Mater Cycles Waste Manag. 7:48-54. 
Mohaibes, M. and Heinonen-Tanski, H. 2004. Aerobic thermophilic treatment of farm slurry  
 and food wastes. Biores. Tech. 95 (3):245-254. 
Morgan, J.W., Forster, C.F. and Evison, L. 1990. A comparative study of the nature of  
 biopolymers extracted from anaerobic and activated sludges. Wat. Res. 24 (6), 743- 
 750. 
Müller, J., Lehne, G., Schwedes, J., Battenberg, S., Naveke, R., Kopp, J., Dichtl, N., 
 Scheminski, A., Krull, R. and Hempel, D. C. 1998. Disintegration of sewage sludges  
 and influence on anaerobic digestion. Wat.Sci.Tech. 18 (8): 425-433. 
Murillo Murillo, M. 2004. Characterization of the effect of the sludge treatment by  
 hydrogen peroxide for the reduction of sludge excess (Caractérisation de l’effet  
 d’un traitement au peroxyde d’hydrogène sur une boue. Application à la 
 réduction de la production de boue). Ph.D. thesis, Institut National des Sciences  
 Appliquées, Toulouse, France. 
Muyzer, G., de Waal, E.C., and Uitterlinden, A.G. 1993. Profiling of complex microbial  
 populations by denaturing gradient gel electrophoresis analysis of polymerase chain  
 reaction-amplified genes coding for 16S rRNA. Appl Environ Microbiol. 59: 695-700. 
Nah, I.W., Kang, Y.W., Wang, K.-Y., and Song, W.K. 2000. Mechanical pretreatment of  
 waste activated sludge for anaerobic digestion process. Wat. Res. 34 (8): 2362-2368. 
Neyens, E. and Baeyens, J. 2003. A review of thermal sludge pre-treatment processes  
 to improve dewaterability. J. of Hazard. Mat. B97, 295-314. 
Neyens, E., Baeyens, J., Dewil, R. and De heyder, B. 2004. Advanced sludge treatment  
 affects extracellular polymeric substances to improve activated sludge dewatering. J.  
 of Hazard. Mat. 106B: 83-92. 
Nielsen, P.H., Frølund, B. And Keiding, K. 1996. Changes in the composition of extracellular  
 polymeric substancesin activated sludge during anaerobic storage. Appl. 
 Microbiol.Biotech. 44:823-830 
192 
 
Nielsen, H. B., Mladenosvska, Z. and Ahring, B.K. 2007. Bioaugmentation of a two stage  
 thermophilic (68°C/55 °C) anaerobic digestion concept for improvement of the  
 methane yield from cattle manure. Biotech. Bioeng. 97 (6): 1638-1643. 
Oles, J., Dichtl, N. and Niehoff H. 1997. Full scale experience of two stage  
 thermophilic/mesophilic sludge digestion. Wat.Sci.Tech. 36 (6-7): 449-456. 
Onyeche, T.I., Schlafer, O., Bormann, H., Schroder, C. et Sievers, M. 2002. Ultrasonics cell  
 disruption of stabilized sludge with a subsequent anaerobic digestion. Ultrasonics. 40:  
 25-29. 
O’Rourke. 1968. Kinetics of anaerobic treatment at reduced temperatures. PhD thesis.  
 Stanford university, Stanford. 
Palmer, C., Bik, E.M., Eisen, M.B., Eckburg, P.B., Sana, T.R., Wolber, P.K. 2006. Rapid  
 quantitative profiling of complex microbial populations. Nucleic Acids Res. 34: e5. 
Paul, E., Camacho, P., Sperandio, M., and Ginestet, P. 2006a. Technical and economical  
 evaluation of a thermal, and two oxidative techniques for the reduction of excess  
 sludge production. Process Saf Environ Protect. 84: 247-252. 
Paul, E., Camacho, P., Lefebvre, D. and Ginestet, P. 2006b. Organic matter release in 
 low temperature thermal treatment of biological sludge for reduction of excess  
 sludge production. Wat. Sci. Tech. 54(5), 59-68. 
Paul, E. and Debellefontaine, H. 2007. Reduction of Excess Sludge Produced by Biological  
 Treatment Processes: Effect of Ozonation on Biomass and on Sludge. Ozone: Science  
 & Engineering. 29 (6): 415 – 427; 
Parkin, G. F., and Owen, W. F. 1986. The fundamentals of anaerobic digestion of waste  
 Water sludges. J. Environ. Eng. 112:867-920. 
Parmar, N., Singh, A. and Ward, O.P. 2001. Enzyme treatment to reduce solids and 
 improve settling of sewage sludge. J. Ind. Microb. Biotech. 26: 383-386. 
Pavlostathis, G.C. and Giraldo-Gomez, E. 1991. Kinetic of anaerobic treatment: a critical  
 review. CRC. Cric. Rev. Environ.Control. 21: 411-490. 
Perez, F. S., Dossat-Letisse, V., Paul, E., Lefebvre, D. and Lefebvre X. 2009. Effect of  
 moderate heat treatment before anaerobic activated sludge digestion : a biochemical  
 and biophysical characterisation. Wat. Res. (submitted). 
Pinnekamp, J. 1989. Effect of thermal pretreatment of sewage sludge on anaerobic digestion,  




Pollice A., Laera, G and Blonda M. 2004. Biomass growth and activity in a membrane  
 bioreactor with complete sludge retention. Wat. Res. 38: 1799–1808. 
Ras, M., Girbal-Neuhauser, E., Paul, E. and Lefebvre, D. 2008. A high yield multi-method  
 extraction protocol for protein quantification in activated sludge. Biores. Tech. 99(16): 
 7464-7471. 
Rasmussen H, Nielsen PH.1996. Iron reduction in activated sludge measured with different  
 extraction techniques. Water Res. 30 (3): 551-558 
Raszka, A., Chorvatova, M. and Wanner, J. 2006. The role and significance of  
 extracellular polymers in activated sludge. Part I: literature review. Acta  
 Hydrochimica Hydrobiologica. 34, 411-424. 
Rideau, J.P. and Morfaux, J.N. 1976. Study of activated sludge mucilage polysaccharides  
 (Etude des polyosides du mucilage des boues actives). Wat. Res. 10 (11), 999-1003. 
Rivas, R., Mateos, P.F., Martinez-Molina, E., and Velazquez, E. 2005. Paenibacillus  
 phyllosphaerae sp nov., a xylanolytic bacterium isolated from the phyllosphere of  
 Phoenix dactylifera. Int J Syst Evol Microbiol. 55: 743-746. 
Roberts, R. Son L.; Davies, W. J; and Forster, C. F. 1999. Two stage, thermophilic/mesophilic  
 anaerobic digestion of sewage sludge. TransIChem. 77 (B), pp 93-97. 
Rudolfs, W. and Heukelelian H. 1930. Thermophilic digestion of sewage sludges solids. I.- 
 preliminary paper. Indust. Eng. Chem. 22:96-99. 
Sahli, M. 2003. Sludge reduction in a wastewater treatment process combining activated  
 sludge and ozonation (Procédés couplés boues activées-ozonation pour la réduction de  
 la production de boues : étude, modélisation et intégration dans la filière de traitement  
 de l’eau). Ph.D. thesis, Institut National des Sciences Appliquées, Toulouse, France. 
Sakai, Y,. Aoyagi, T , Shiota N., Akashi A. and Hasegawa, S. 2000. Complete decomposition  
 of biological waste sludge by thermophilic aerobic bacteria. Wat sci. Tech. 42 (9): 81- 
 88. 
Sakai, M., Ezaki, S., Suzuki, N., and Kurane, R. 2005; Isolation and characterization of a  
 novel polychlorinated biphenyl-degrading bacterium, Paenibacillus sp. KBC101. Appl  
 Microbiol Biotechnol. 68: 111-116. 
Sanders, W.T.M., Geerink M., Zeeman G. and Lettinga G. 2000. Anaerobic hydrolysis  
 kinetics of particulate substrates. Wat. Sci. Tech. 41 (3): 17-24. 
Sanders, W.T.M. 2001. Anaerobic hydrolysis during digestion of complex substrates. PhD  
 thesis, Wageningen University, The Netherlands. 
194 
 
Sanguin, H., Remenant, B., Dechesne, A., Thioulouse, J., Vogel, T.M., Nesme, X. 2006a.  
 Potential of a 16S rRNA-based taxonomic microarray for analyzing the rhizosphere 
 effects of maize on Agrobacterium spp. and bacterial communities. Appl Environ 
 Microbiol. 72: 4302-4312. 
Sanguin, H., Herrera, A., Oger-Desfeux, C., Dechesne, A., Simonet, P., Navarro, E. 2006b.  
 Development and validation of a prototype 16S rRNA-based taxonomic microarray for  
 Alphaproteobacteria. Environ Microbiol. 8: 289-307. 
Schwedes, J. and Bunge, F. 1992. Mechanical cell disruption processes. Biotech. Focus. 3:  
 185-205. 
Shiota, N, Akashi A. and. Hasegawa S. 2002. A strategy in wasteWat treatment process for  
 significant reduction of excess sludge production. Wat.Sci.Tech. 45 (12): 127 – 134. 
Shooner, F., and Tyagi, R.D. 1995. Microbial ecology of simultaneous thermophilic microbial  
 leaching and digestion of sewage sludge. Can J Microbiol. 41: 1071-1080. 
Siegrist, H. and Vogt, D., Garcia-heras, J. and Gujer, W. 2002. Mathematical model for meso  
 and thermophilic anaerobic sewage sludge digestion. Environ. Sci. Tech. 36 (5):113- 
 1123  
Skiadas, I.V., Gavala, H.N., Lu, J. and Ahring, B.K. 2005. Thermal pre-treatment of  
 primary and secondary sludge at 70°C prior to anaerobic digestion. Wat. Sci. Tech.  
 52(1), 161-166. 
Simpson, J.M., Stroot, P.G., Gelman, S., Beydilli, I., Dudley, S., and Oerther, D.B. 2006. 16S  
 ribosomal RNA tools identify an unexpected predominance of Paenibacillus-like  
 bacteria in an industrial activated sludge system suffering from poor biosolids  
 separation. Wat.Environ.Res. 78: 864-871. 
Smith P.K., Krohn R.I., Hermanson G.T., Mallia A.K., Gartner F.H. Provenzano M.D.,  
 Fujimoto E.K.,Goeke N.M., Olson B.J. and Klenk D.C. (1985). Measurement of  
 protein using bicinchoninic acid. Analytical Biochemistry. 150 (1), 76-85. 
Smit, E., Leeflang, P., Gommans, S., van den Broek, J., van Mil, S., and Wernars, K. .2001.  
 Diversity and seasonal fluctuations of the dominant members of the bacterial soil  
 community in a wheat field as determined by cultivation and molecular methods. Appl  
 Environ Microbiol. 67: 2284-2291. 
Song, Y. C., Kwon S. J. and Woo J. H. 2004. Mesophilic and thermophilic temperature co- 
 phase anaerobic digestion compared with single stage mesophilic- and thermophilic  
 digestion of sewage sludge. Wat Res. 38: 1653-1662. 
195 
 
Spérandio, M., Moreau – Le Golvan, Y., Poux, D., Lefebvre, X. and Paul, E. 2000. Role of  
 the wastewater sludges in stabilisation of municipal solid waste following co-disposal  
 in landfill. Environ. Tech. 21: 1205-1214. 
Spérandio, M. and Espinosa M. C. 2008. Modelling an aerobic submerged membrane  
 bioreactor with ASM models on a large range of sludge retention time. Desalination. 
 231(1-3): 82. 
Spérandio, M., and Paul, E. 2000. Estimation of wastewater biodegradable COD fractions by  
 combining respirometric experiments in various So/Xo ratios. Wat. Res. 34: 1233- 
 1246. 
Standard Methods for the examination of water and wastewater 19th edn. APHA, AWWA,  
 WPCF (ed.). Washington DC, USA. (1995). 
Stuckey, D.C. et McCarty, P.L.1984. The effect of thermal pretreatment on the anaerobic  
 biodegradability and toxicity of waste activated sludge. Wat. Res. 18 (11): 1343-1353. 
Stralis-Pavese, N., Sessitsch, A., Weilharter, A., Reichenauer, T., Riesing, J., Csontos, J. et al.  
 2004. Optimization of diagnostic microarray for application in analysing landfill  
 methanotroph communities under different plant covers. Environ Microbiol. 6: 347- 
 363. 
Takeda, M., Suzuki, I., and Koizumi, J. 2005. Paenibacillus hodogayensis sp. nov., capable of  
 degrading the polysaccharide produced by Sphaerotilus natans. Int J. Syst Evol. 
 Microbiol. 55: 737-741. 
Tanaka, S., Kobayashi, T., Kamiyama, K. I. and Bildan, L. N. S. 1997. Effects of  
 thermochemical pretreatment on the anaerobic digestion of waste activated sludge,  
 Wat.Sci. Tech. 35 (8): 209-215. 
Tiago, I., Teixeira, I., Silva, S., Chung, P., Verissimo, A., and Manaia, C.M. 2004. Metabolic  
 and genetic diversity of mesophilic and thermophilic bacteria isolated from composted  
 municipal sludge on poly--caprolactones. Curr Microbiol. 49: 407-414. 
Tiehm, A., Nickel, K. et Neis, U. 1997. The use of ultrasound to accelerate the anaerobic 
 digestion of sewage sludge. Wat. Sci.Tech. 36 (11): 121-128. 
Thiem, A., Nickel, K., Zellhorn, M and Neis, U.M. 2001.Ultrasonic waste activated sludge  
 disintegration for improving anaerobic stabilization. Wat. Res. 35 (8): 2003-2009 
Torrijos, M. 2005. Cours “Traitements des efluents urbaines”. INRA, Narbonne. 
Urbain, V., Block, J.C. and Manem, J. 1993. Biofloculation in activated sludge: an  
 analytical approach. Wat. Res. 27(5), 829-838. 
196 
 
Vavilin, V.A., Rytov, S.V. and Lokshina, L.Y. 1996. A description of hydrolysis kinetics and  
 evaluation of microorganism activity. Biores. Tech. 56:229-237. 
Vavilin, V.A., Fernandez, B. Palatsi, J. and Flotats, X. 2008. Hydrolysis kinetics in anaerobic  
 degradation of particulate organic material: An overview. Waste manag. 28:939- 
 951 
Vlyssides, A. G. and Karlis P. K. 2004. Thermal-alkaline solubilization of waste activated  
 sludge as a pre-treatment stage for anaerobic digestion. Biores.Tech. 91 (2): 201-206 
Vogelaar, J.C.P., Klapwijk, B., Temmink, H. and Van Lier, J.B. 2003. Kinetics  
 comparisons of mesophilic and thermophilic aerobic biomass. J. Ind. Microb Biotech.  
 30, 81-88. 
Vrdoljak, G., Feil, W.S., Feil, H., Detter, J.C., and Fields, P. 2005. Characterization of a  
 diesel sludge microbial consortia for bioremediation. Scanning. 27: 8-14. 
Wagner, M., and Loy, A. 2002. Bacterial community composition and function in sewage  
 treatment systems. Curr Opin Biotechnol. 13: 218-227. 
Wagner, M., Loy, A., Nogueira, R., Purkhold, U., Lee, N., and Daims, H. 2002. Microbial  
 community composition and function in wastewater treatment plants. Antonie Van  
 Leeuwenhoek. 81: 665-680. 
Wang, Q., Kuninobu, M., Kakimoto, K., I.-Ogawa, H. and Kato, Y. 1999. Upgrading of  
 anaerobic digestion of waste activated sludge by ultrasonic pretreatment. Biores. Tech.  
 68 : 309-313. 
Wang, W. , Hiraoka, M. , Takeda, N. , Sakai, S. , Goto, N. and Okajima, S. 1988.  
 Solubilization of sludge solids in thermal pretreatment for anaerobic digestion.  
 Proc. Environ. Sani. Eng. Res. 24 : 41-51.  
Wang, Q., Noguchi, C., Hara, Y., Sharon, C., Kakimoto, K. and Kato, Y. 1997. Studies 
 of anaerobic digestion mechanism: influence of pretreatment temperature on 
 biodegradation of waste activated sludge. Environm. Tech. 18: 999-1008. 
Wang, Z., Liu, Y. and Tay, J. 2007. Biodegradability of extracellular polymeric substances  
 produced by aerobic granules. Appl. Microbiol. Biotech. 74 : 462-466. 
Ward, A., David Stensel, H., Ferguson, J. F., Ma, G and Hummel S. 1998. Effect of auto  
 thermal treatment on anaerobic digestion in the dual digestion process. Wat. Sci. Tech.  
 38 (8-9): 435-442 
Weemaes, P.J.M. and Verstraete, W.H.1998. Evaluation of current wet sludge disintegration  
 techniques. J. of chem. Tech. Biotech. 73:83-92. 
197 
 
Weemaes, M., Grootaerd, H., Simoens, F. and Verstraete, W. 2000. Anaerobic digestion of 
 ozonized biosolids. Wat Res. 34 (8): 2330-2336. 
Wilén, B.M., Jin, B. and Lant, P. 2003. The influence of key chemical constituents in  
 activated sludge on surface and floculating properties. Wat. Res. 37(9), 2127-2139. 
Yan, S., Miyanaga, K., Xing, X. and Tanji, Y. 2008. Succession of bacterial community and  
 enzymatic activities of activated sludge by heat treatment for reduction of excess  
 sludge. Biochem. Eng. J. 39:598-603. 
Zakharov, S.D. and Kuz’mina, V.P. 1992. ATP-synthase activity of the thermophilic  
 bacterium thermus thermophilus HB-8 membranes. Biokhimiya. 57 (4): 539-545 
Zhang, X. and Bishop, P.L. 2003. Biodegradability of biofilm extracellular polymeric  
 substances. Chemosphere. 50: 63 – 69.   
Zitomer, D.H., and Shrout, J. D. 1998. Feasibility and Benefits of Methanogenesis Under  
 Oxygen-Limited Conditions. Waste Management. 18: 107-116. 
Zumstein, E., Moletta, R., and Godon, J.J. 2000. Examination of two years of community  
 dynamics in an anaerobic bioreactor using fluorescence polymerase chain reaction  
 (PCR) single-strand conformation polymorphism analysis. Environ Microbiol. 2: 69- 
 78
